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A qualidade do meio ambiente é fundamental para o nosso bem-estar. Uma maior prevalência de 
doenças não contagiosas e crónicas têm sido observadas e em parte atribuídas à exposição a 
substâncias tóxicas, e aos estilos de vida não saudáveis. Relativamente aos contaminantes ambientais, 
foram estabelecidos quatro grandes grupos, tendo em conta os seus efeitos negativos na saúde. Um 
destes grupos são o das substâncias químicas inorgânicas, onde se incluem alguns metais pesados.  
No grupo dos metais, temos aqueles que são vitais para a saúde humana, em quantidades definidas, 
enquanto os metalóides e a maioria dos metais pesados não desempenham qualquer função fisiológica 
nos humanos, podendo causar intoxicações. Os metais pesados são elementos naturais encontrados em 
toda a crosta terrestre, sendo caracterizados pelo seu elevado peso atómico. Os metais pesados são 
elementos ubíquos na natureza, estando assim o ser humano exposto por diversas vias, tais como a via 
oral, inalação e absorção dérmica. Esta exposição diária a um ambiente poluído pode causar 
acumulação de alguns metais pesados no organismo provocando danos em determinados órgãos ou 
sistemas. Assim, o nosso principal objectivo foi avaliar a exposição ambiental a três metais (chumbo, 
manganês e arsénio) em populações não ocupacionalmente expostas em diferentes zonas urbanas de 
Portugal, através da determinação de biomarcadores no sangue e urina nessas populações. 
Para este trabalho, a selecção destes três metais foi feita tendo em conta que estes três metais podem 
apresentar efeitos neurotóxicos, bem como alterações ao nível da síntese do heme. Para avaliação da 
exposição foram escolhidos biomarcadores de exposição, como a quantificação dos metais no sangue e 
na urina, bem como biomarcadores de exposição/efeito, tais como a quantificação do ácido delta-
aminolevulínico e das porfirinas na urina, e a actividade da acetilcolinesterase no sangue. 
Ao analisarmos os resultados obtidos verificou-se que a concentração dos biomarcadores está 
relacionada com o meio envolvente. Na zona urbana mais industrializada (Vx), destaca-se os níveis de 
Pb, já no caso da área urbana com elevado tráfego automóvel e aéreo (Lx) podemos destacar os níveis 
de Mn e As, onde se verificaram os níveis médios mais elevados. Quanto aos biomarcadores de 
exposição/efeito observou-se que estas duas mesmas populações foram também as que apresentaram 
as concentrações médias superiores. No caso das porfirinas as populações Vx e Lx apresentaram 
valores acima dos estabelecidos, o que poderá indicar uma possível alteração do perfil das porfirinas. 
No caso do ácido delta-aminolevulínico, novamente Vx e Lx, foram as que apresentaram os níveis 
médios mais elevados, não ultrapassando no entanto os limites estabelecidos. Quanto à actividade da 
acetilcolinesterase não foram observadas diferenças significativas (p<0,05) entre as populações Vx e 
Lx. 
Podemos concluir através dos nossos resultados, que os biomarcadores seleccionados podem reflectir 
o nível de exposição ambiental aos três metais em estudo nas zonas frequentadas e áreas de habitação 
das populações analisadas. Verificou-se ainda a dificuldade de se encontrar valores referência para 
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The quality of the environment is fundamental to our well-being. A higher prevalence of non-
contagious and chronic diseases has been ascertained and are attributed in part to toxic substances 
exposure and unhealthy lifestyles. Concerning environmental contaminants, four large groups were 
established taking into account their negative effects on health. One of these groups are the inorganic 
chemicals, which include some heavy metals. 
In the metal group, there are metals that are vital for human health in defined amounts, others such as 
metalloids and most heavy metals have no physiological function in humans and may cause 
intoxication. Heavy metals are natural elements found throughout the earth's crust and are 
characterized by their high atomic weight. They are ubiquitous in nature and thus humans are exposed 
to them by various routes such as ingestion, inhalation and dermal absorption. This daily exposure to a 
polluted environment can cause accumulation of heavy metals in the body causing damage to certain 
organs or systems. Thus, our main objective was to evaluate human exposure to three metals, lead, 
arsenic and manganese in non-occupationally exposed populations in different urban areas of Portugal. 
The selection of the referred metals was made taking into account their existence in polluted 
environment and their effects on the nervous system as well as on heme biosynthetic pathways. To 
obtain the information concerning human metal exposure, exposure biomarkers were chosen, such as 
the quantification of metals in blood and urine, and also exposure/effect biomarkers, along with the 
levels of delta-aminolevulinic acid, porphyrins in urine and acetylcholinesterase activity in blood. 
When analysing the obtained results, it was verified that the quantification of the biomarkers was 
related to the surrounding environment. In the most industrialized urban area (Vx), the Pb levels stand 
out, and in the case of the urban area with high car and air traffic (Lx), Mn and As levels also 
presented the highest average levels. Regarding effect biomarkers, it was also observed that these two 
populations were the ones with the highest mean concentrations. In the case of porphyrins, Vx and Lx 
populations presented values above those established, eventually admitting that the porphyrins profiles 
could be altered. In the case of delta-aminolevulinic acid, again Vx and Lx, were those that presented 
higher average levels, but not exceeding the established limits. Regarding the activity of 
acetylcholinesterase, no significant differences (p <0.05) between Vx and Lx were observed. 
Finally, our results showed that the selected biomarkers could reflect the expected environmental 
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CAPÍTULO 1 – INTRODUÇÃO 
 
1.1 O meio ambiente e o bem-estar 
O bem-estar e a saúde da população actual bem como das gerações futuras, estão intimamente 
relacionados com a qualidade do ambiente envolvente e com o estilo de vida (UNEP, 2016). Nós, 
enquanto seres humanos, temos várias necessidades biológicas primárias, entre elas a alimentação, 
água, ar puro, um local de abrigo e constância climática (Corvalan et al., 2005).  
Até à segunda metade do século XX, a dimensão da população humana era muito menor, dispersa e 
com um desenvolvimento tecnológico que não afectava o nosso ambiente local. Contudo, actualmente, 
devido ao aumento da população mundial e da intensidade no desenvolvimento industrial, as nossas 
capacidades tecnológicas e as ferramentas desenvolvidas têm afectado fortemente os sistemas 
ecológicos (Blais et al., 2005). 
Vivemos num ambiente em constante mudança; algumas alterações são naturais, mas a maioria pode 
estar correlacionada com actividades humanas, tais como: agricultura, urbanismo, actividade mineira, 
e outros aspectos relacionados com desenvolvimento industrial (Blais et al., 2005; Corvalan et al., 
2005).  
Uma maior prevalência de doenças não contagiosas e crónicas tem sido verificada e está atribuída à 
exposição a químicos, à má qualidade do ar e aos estilos de vida não saudáveis. Estima-se que estes 
factores, assim como perturbações dos sistemas hídricos e dos ecossistemas que nos sustentam sejam 
responsáveis por 23% das mortes a nível mundial (UNEP, 2016). 
1.1.1 Contaminação do ambiente por metais 
A contaminação ocorre quando uma substância está presente onde ela não deveria normalmente 
ocorrer, ou quando se encontra em concentrações acima do nível natural num determinado meio ou 
organismo (Chapman, 2007). Quanto aos contaminantes, foram estabelecidos quatro grandes grupos 
tendo em conta os seus efeitos negativos na saúde humana, sendo eles: substâncias químicas 
inorgânicas, compostos orgânicos, elementos radioactivos e microorganismos. Alguns metais tais 
como: arsénio, chumbo, cobre, manganês, mercúrio, e outros, pertencem ao primeiro grupo, o das 
substâncias químicas inorgânicas (Ribeiro, 2013). 
Nos últimos anos, tem havido uma crescente preocupação ecológica e global na saúde pública 
relacionada com a contaminação ambiental por metais. A tabela periódica é constituída 
maioritariamente por metais, e apenas 25 dos seus elementos não possuem quaisquer características 
metálicas. Alguns destes metais são vitais para a saúde humana, em pequenas quantidades, e por isso 
são chamados de metais essenciais; outros como os metalóides e a maioria dos metais pesados não 
desempenham nenhuma função na fisiologia humana e podem causar intoxicações (Rocha et al., 2016; 
Silva, 2014; Tchounwou et al., 2012). 
Estudos epidemiológicos e toxicológicos têm mostrado que metais e metalóides podem acumular-se 
nos tecidos adiposos, afectar as funções dos órgãos e perturbar os sistemas nervoso e endócrino; 
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podem ainda interagir directamente com o ácido desoxirribonucleico (ADN), causando mutações. Há 
por isso uma necessidade urgente de avaliar a exposição a metais pesados, e o seu possível risco para 
saúde da população em geral (Sun et al., 2017).  
Os metais pesados são elementos naturais que se encontram em toda a crosta terreste, sendo 
caracterizados por terem um elevado peso atómico, e uma densidade pelo menos cinco vezes superior 
à da água. Os metais pesados podem ser classificados como: potencialmente tóxicos (alumínio, 
arsénio, cádmio, chumbo, mercúrio, entre outros), provavelmente essenciais (níquel, cobalto, entre 
outros) e essenciais (ferro, manganês, cobre, zinco, selénio entre outros.) (Tchounwou et al., 2012; 
Uluozlu et al., 2008).  
Visto que são elementos ubíquos na natureza, os seres humanos podem estar expostos a metais 
pesados que existem no ar, solo, poeira, água e alimentos através das várias vias de exposição que 
incluem a ingestão, inalação e absorção dérmica. A poluição ambiental é muito proeminente em áreas 
especificas como mineração, fundições e outras industrias metálicas (Rebelo e Caldas, 2016; 
Tchounwou et al., 2012; Zeng et al., 2016). 
Os metais pesados essenciais, como os oligoelementos, são fundamentais para manter a homeostase do 
metabolismo no organismo humano, dentro de uma gama de valores específicos, pois caso excedam os 
seus níveis de tolerância, podem provocar efeitos tóxicos, tal como a restante maioria dos metais 
pesados não essenciais (Uluozlu et al., 2008; Zeng et al., 2016). A exposição diária, aguda e/ou 
crónica, a um ambiente poluído pode causar acumulação de alguns destes metais pesados no 
organismo, provocando danos em determinados órgãos ou sistemas (Rocha et al., 2016).  
Ao longo das últimas décadas, a incidência de doenças neurológicas tem aumentado. Considerando a 
persistência e bioacumulação dos metais no meio ambiente e a sua propensão para se acumularem no 
cérebro, os metais têm sido associados ao desenvolvimento de várias doenças neurodegenerativas. 
Dado a sua coexistência no solo e atmosfera a exposição a metais como: chumbo (Pb), manganês (Mn) 
e arsénio (As) não ocorrem de forma isolada; na verdade, a complexidade da exposição a misturas de 
metais é o mais recorrente. Estes metais são reconhecidos como metais tóxicos que, para além de 
outros efeitos nefastos, têm a capacidade de facilmente atravessar a barreira hematoencefálica (BHE), 
podendo provocar uma série de desordens neurodegenerativas, que serão aprofundadas mais a adiante 
(Andrade et al., 2013; Andrade et al., 2015).  
1.2. Chumbo 
 
1.2.1 Considerações gerais 
O Pb é um elemento não essencial, considerado um dos metais pesados mais abundantes e tóxicos 
(Liang e Mao, 2015). Este metal encontra-se amplamente distribuído e mobilizado no meio ambiente, 
sendo que a sua exposição e absorção é um grave problema de saúde pública (Tong et al., 2000). 
Estima-se que 0,6% da carga global de doenças é atribuída à exposição de Pb (WHO, 2010). 
Contudo, ao longo das últimas décadas as emissões de Pb têm diminuído significativamente, 
principalmente nos países desenvolvidos, devido à proibição de utilização do aditivo de Pb 
(tetraetilchumbo) na gasolina. Devido a esta interdição, tem-se verificado uma diminuição nos níveis 
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de Pb no sangue da população em geral, principalmente nas crianças (Andrade et al., 2013; Barbosa et 
al., 2005). 
Na sua forma natural, o Pb é um metal de cor cinza azulado que ocorre na crosta terrestre. Este metal 
apresenta três estados de oxidação: Pb, o metal, que raramente é encontrado na natureza nesta forma; o 
Pb
2+
 que é a forma mais comum e o Pb
4+
 que só é formado em condições extremamente oxidantes, e 
por isso não é vulgarmente encontrado no meio ambiente (ATSDR, 2007a). Este elemento é um metal 
macio, maleável e solúvel em água, embora a sua solubilidade varie consoante a dureza, temperatura e 
acidez da água (Hanna-Attisha et al., 2016; Mason et al., 2014). 
1.2.2 Aplicações 
Por ser um metal versátil e ubíquo, o Pb é utilizado há muitos séculos, tendo sindo utilizado 
fundamentalmente nos recipientes para alimentos e no armazenamento do vinho na antiga Civilização 
Romana (Tong et al., 2000). Mais recentemente, durante a Revolução Industrial, os compostos de Pb 
eram utilizados como pigmentos para tintas, corantes, esmaltes de cerâmica, canalização para 
transporte de água, fabrico de pilhas e como aditivo para a gasolina (ATSDR, 2007a). 
 
1.2.3 Fontes e vias de exposição 
A grande maioria do Pb que está presente no meio ambiente tem origem antropogénica. Como já foi 
mencionado, durante a Revolução Industrial o Pb foi introduzido numa série de produtos o que 
provocou um aumento substancial deste metal (Hanna-Attisha et al., 2016; Liang e Mao, 2015). 
Contudo, actualmente, muitos países já não permitem a comercialização nem a utilização de alguns 
destes produtos. No entanto, em diversos países menos desenvolvidos ainda possibilitam a sua venda e 
utilização em diferentes contextos, e como tal, a exposição a este metal ainda é muito elevada 
(Bakulski et al., 2002). 
Hoje em dia, a exposição ao Pb ocorre através dos alimentos e água contaminados e poeiras, devido à 
deposição do Pb atmosférico, bem como a lixiviação do Pb (Barbosa et al., 2005; Hanna-Attisha et al., 
2016; Tong et al., 2000). Actividades industriais como a reciclagem de metal, incineração, processos 
de fundição, o fabrico de baterias (Bakulski et al., 2002; Barbosa et al., 2005), actividade mineira, 
produtos cosméticos e cerâmica, constituem também fontes de exposição (Chen et al., 2017). Alguns 
estudos já reportaram a presença de Pb em alguns doces e chocolates, uma vez que a casca do grão de 
cacau tem uma grande capacidade de absorver o Pb atmosférico (Devi et al., 2016). 
Quanto às vias de exposição para os humanos passam pela via oral através do consumo de alimentos 
e/ou água contaminada, de ingestão de solo (principalmente no caso das crianças), pela inalação de 
poeiras e pela absorção dérmica (Liang e Mao, 2015; Tong et al., 2000). Destas vias de exposição a 
inalatória é a mais eficaz, contudo a ingestão é a via predominante (Bakulski et al., 2012; Neal e 




1.2.4 Absorção, Distribuição, Metabolismo e Excreção 
Após a entrada do Pb no organismo, este metal é absorvido dependendo da via e da sua 
biodisponibilidade (Barbosa et al., 2005). Se o Pb for inalado a absorção é feita pelo epitélio 
pulmonar, se for por ingestão, a absorção ocorre através do tracto gastrointestinal (Bakulski et al., 
2012; Neal e Guilarte, 2013). 
Após a absorção, a grande maioria do Pb
2+
 no sangue (cerca de 90%), está ligado às proteínas ou a 
fracções destas (hemoglobina e outras proteínas de baixo peso molecular), e o restante encontra-se no 
plasma, ligado à albumina ou como iões livres, entrando assim na corrente sanguínea e sendo disperso 
por todo o organismo. Estudos defendem que este ião consegue atravessar a BHE depositando-se no 
cérebro (Neal e Guilarte, 2013; Sadão, 2002). Quanto à maioria do Pb ligado às proteínas é distribuído 
pelos tecidos moles do organismo (Bakulski et al., 2012; Mason et al., 2014), sendo posteriormente 
redistribuído e depositado maioritariamente nos ossos, e uma pequena percentagem armazenada nos 
dentes e cabelo (Sadão, 2002).  
No processo da troca catiónica, o Pb
2+
 ocupa os locais dos iões cálcio (Ca
2+
) na matriz óssea 
permitindo assim a sua incorporação no tecido ósseo (Bakulski et al., 2012; Neal e Guilarte, 2013). 
Sabe-se que o Pb armazenado nos ossos, corresponde a cerca de 95% da carga corporal num adulto, e 
tem uma meia-vida que pode variar entre 20 a 30 anos, uma vez que a renovação dos ossos corticais é 
lenta (Bakulski et al., 2012; Mason et al., 2014).  
O Pb presente no esqueleto é biologicamente inerte (Sadão, 2002). Contudo, aquando da 
movimentação óssea do Pb, que ocorre naturalmente, variando a sua velocidade consoante a tipologia 
do osso (osso trabecular – movimentação rápida; se for osso compacto- movimentação lenta), o Pb é 
mobilizado e volta novamente para a corrente sanguínea, podendo levar a sintomas tóxicos, mesmo 
que a exposição tenha cessado. Para além disto, em situações particulares como estados de gravidez, 
lactação, menopausa ou osteoporose a taxa de movimentação óssea do Pb é superior à normal, 
aumentando assim, os níveis de Pb no sangue, tornando-os grupos mais susceptíveis à toxicidade do 
Pb (Barbosa et al., 2005; Mason et al., 2014; Sadão, 2002). 
A excreção do Pb pelo organismo pode ser feita utilizando várias vias, destacando-se, no entanto, a 
excreção renal e gastrointestinal. Estima-se que pela urina seja excretado cerca de 80% do Pb ingerido 
e apenas 15% eliminado pelas fezes, bílis e secreções do tracto gastrointestinal (Mason et al., 2014; 
Neal anda Guilarte, 2013; Sadão, 2002). Uma quantidade menor (cerca de 5% do Pb) pode também ser 
eliminada do organismo através de suor, cabelo, unhas, leite materno e descamação da pele (Neal e 
Guilarte, 2013; Sadão, 2002). 
 
1.2.5 Efeitos tóxicos 
O Pb é um metal tóxico, sendo os efeitos biológicos dependentes do nível e duração da exposição a 
este metal (Jakubowski, 2011). A exposição aguda a Pb, isto é, exposição a elevados níveis durante 
um curto espaço de tempo, pode provocar sintomas como: anorexia, náusea, vómitos, dor abdominal, 
danos hepáticos e renais, hipertensão e efeitos neurológicos (mal-estar, sonolência e encefalopatia); 
numa situação mais grave, a exposição aguda ao Pb pode levar à morte (Jakubowski, 2011; Mason et 
al., 2014; WHO, 2010).  
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Aquando de uma exposição crónica, exposição ao Pb a níveis mais baixos mas de modo prolongado, 
surgem habitualmente problemas como anemia, fatiga, dor de cabeça, irritabilidade, letargia, 
convulsões, fraqueza muscular, ataxia, tremores e paralisia. Afecta também o sistema reprodutor no 
homem, diminuindo o número de espermatozóides e aumentando o número de espermatozóides 
inviáveis (Devi et al., 2016; Tong et al., 2000; WHO 2010). O Pb pode provocar danos renais, 
modificando a morfologia das células do túbulo proximal. Em casos de intoxicação aguda pode 
mesmo limitar a função renal (Rocha, 2008). 
 
 Efeitos Neurotóxicos 
A neurotoxicidade é a capacidade de uma agente químico, físico ou biológico causar efeitos adversos a 
nível da estrutura ou funções do sistema nervoso, tais como: alterações cognitivas, motoras, distúrbios 
na memória e mudanças no humor ou início de distúrbios psiquiátricos (ATSDR, 2007a; Mason et al., 
2014).  
Os sintomas neurotóxicos estão frequentemente associados a pessoas expostas cronicamente, sendo as 
manifestações prevalentes: o aumento da depressão, ansiedade e irritabilidade, redução na 
coordenação motora fina e manifestações neurodegenerativas (Chibowska et al., 2016; Mason et al., 
2014) Numa situação aguda, em que há uma exposição a Pb em doses muito elevadas, pode conduzir 
ao desenvolvimento de uma encefalopatia, o efeito neurológico mais severo da exposição ao Pb. As 
crianças, que são um grupo mais susceptível, podem desenvolvê-la mesmo estando expostas a níveis 
de Pb mais baixos do que os adultos.  
Numa primeira fase do desenvolvimento da encefalopatia, os indivíduos apresentam sintomas como: 
irritabilidade, dor de cabeça, dificuldade de atenção, perda de memória, tremor e alucinações. Após 
algumas semanas de exposição, os sintomas agravam-se abruptamente podendo levar a paralisia, 
convulsões, delírio, coma e morte (Mason et al., 2014). No caso das crianças, a neurotoxicidade do Pb 
tem maior impacto, uma vez que o seu cérebro está em desenvolvimento, podendo manifestar-se pelo 
decréscimo do Quociente de Inteligência (QI), das funções cognitivas, problemas a nível 
comportamental, memória e aprendizagem. Há evidências que na fase adulta, se verifica uma redução 
da massa cinzenta, especialmente no córtex pré-frontal (Bakulski et al., 2012; Jakubowski, 2011). 
 
1.2.6 Mecanismos de toxicidade  
Como já foi mencionado, a exposição ao Pb pode induzir diversos efeitos tóxicos em humanos 
dependendo da dose e duração da exposição. A sua toxicidade deve-se fundamentalmente à sua 
interferência com o normal funcionamento das membranas celulares e das enzimas (Casarett, 2013; 
Moreira e Moreira, 2004). Alguns mecanismos induzidos pela neurotoxicidade de Pb são: stress 
oxidativo, alterações físicas e biológicas da membrana, desregulação dos sinais celulares e de 
neurotransmissores (Sanders et al., 2009). 
Entre estes mecanismos, os danos oxidativos são provavelmente o processo mais importante de 
neurotoxicidade de Pb. Evidências experimentais sugerem que o Pb induz stress oxidativo provocando 
alguns efeitos tóxicos através da disrupção do balanço redox, o que pode levar a uma lesão cerebral. A 
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exposição ao Pb pode induzir alterações na actividade de enzimas antioxidantes, diminuindo ou até 
mesmo inibindo por completo a sua actividade, como é o caso da glutationa (GSH), principalmente 
devido à elevada afinidade de Pb para grupos sulfidrilo. O Pb pode ainda inactivar enzimas como a 
glutationa redutase (GR), glutationa peroxidase (GPx), superóxido dismutase (SOD) e catalase (CAT) 
(Moreira e Moreira, 2004). 
Outro mecanismo de neurotoxicidade do Pb está relacionado com a sua capacidade de imitar ou 
desregular a homeostasia do cálcio (Ca). O Ca em condições fisiológicas, é fundamental em vários 
processos celulares, tais como: o crescimento e diferenciação celular, a sinalização neuronal e 
transdução do sinal intracelular (Sanders et al., 2009; Tchounwou et al., 2012). O Pb desregula o ciclo 
intracelular do Ca, aumentando assim alguns eventos dependentes de Ca, através da calmodulina 
(CaM) e proteína cinase C (PKC). Quando o Ca extracelular entra na célula este combina-se com a 
CaM, um mensageiro secundário, que actua em diversas vias de sinalização celular. O Pb tem elevada 
afinidade com a CaM mesmo em baixas concentrações. Desta forma o Pb vai promover a activação da 
CaM, desencadeando vários processos dependentes da mesma, entre os quais, processos de 
fosforilação e desfosforilação, alteração do equilíbrio de formação e degradação de proteínas 
sinalizadoras tais como o AMP cíclico ou o óxido nítrico. Também participa na modelação de diversos 
canais iónicos, tais como o ácido N-metil-D-aspártico (NMDA), os canais de Ca e os canais de 
potássio (Brochin et al., 2008; Marchetti, 2003; Nava-Ruiz et al., 2012; Sanders et al., 2009; 
Tchounwou et al., 2012). A PKC está envolvida na transmissão sináptica, síntese de 
neurotransmissores e na ramificação dendrítica, entre outras funções (ATSDR, 2007a; Brochin et al., 
2008; Nava-Ruiz et al., 2012; Sanders et al., 2009). 
Para além de todos estes efeitos, o Pb pode também interferir com os sistemas de neurotransmissão, 
tais como, o GABAérgico, o dopaminérgico e o colinérgico, estando por isso envolvidos nos 
processos que conduzem à neurotoxicidade ( Marchetti, 2003; Mason et al., 2014). 
 
1.2.7 Estudos epidemiológicos  
Ao longo dos anos inúmeros estudos têm sido feitos com o intuito de melhor compreender os efeitos 
do Pb no nosso organismo, bem como as suas consequências. 
As grávidas e as crianças são os grupos mais vulneráveis à exposição por Pb. No caso das grávidas, tal 
como foi verificado no estudo de Goyer (1990), os níveis de Pb na gestante e no feto são praticamente 
iguais, sugerindo que a placenta é uma barreira pouco eficaz ao transporte de Pb para o feto, o que 
promove a exposição uterina. As estruturas celulares do feto ainda estão em desenvolvimento, e a 
presença do Pb irá comprometer o normal desenvolvimento neonatal. No estudo de Graziano e col. 
(1990) também se verifica esta relação linear entre os valores de Pb no sangue materno e no sangue do 
cordão umbilical. 
Neste mesmo estudo (Graziano et al.,1990) quantificaram-se os níveis de Pb no sangue de grávidas 
que moravam numa cidade industrial no Kosovo, verificando-se que, tal como esperado, os seus níveis 
eram em média duas vezes superiores aos do grupo de grávidas controlo. Concluiu-se também que as 
gestantes que moravam mais próximo da zona industrial eram as que apresentavam níveis de Pb mais 
elevados; foi ainda observado que as grávidas que tinham maridos que trabalhavam em indústrias 
expostas a Pb apresentavam níveis de Pb significativamente mais altos, independentemente do local da 
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sua residência. Neste estudo, ao analisarem o Pb no soro materno verificaram que estava associado a 
níveis de Pb mais baixos quando havia níveis de ferritina elevados, o que significa que o ferro pode 
ajudar a inibir a absorção do Pb, sendo assim importante adicioná-lo à sua alimentação no sentido 
preventivo (Graziano et al., 1990). 
Noutro estudo com grávidas em que foram quantificados os níveis de Pb no sangue desde a 12ª até à 
36ª semana, depois novamente no parto, verificaram-se vários aumentos significativos nos níveis 
médios de Pb no sangue a partir da 20ª semana até ao parto. Os autores tentaram justificar esta 
tendência devido à mobilização do Pb do osso e ao aumento da absorção intestinal (Rothenberg et al., 
1994). 
Por outro lado, as implicações na saúde pública da exposição a baixos níveis de Pb em crianças, 
continuam a suscitar grande preocupação em muitos países. No estudo de Pocock e col. (1994) 
verificou-se um défice no QI em crianças com mais de 5 anos com elevada carga corporal de Pb, mas 
não foi avaliado o posterior impacto real no seu desenvolvimento neuropsicológico (Pocock et al., 
1994). 
Num estudo longitudinal foram medidos os níveis de Pb presentes na dentina em crianças, e 11 anos 
depois foi feita uma reavaliação tendo-se verificado danos na função neurocomportamental. Os jovens 
com níveis de Pb na dentina superiores a 20ppm, têm um elevado risco de abandono escolar, e maior 
dificuldade na leitura, comparativamente aos que têm níveis de Pb na dentina inferiores a 10ppm. 
Exposição a elevados níveis de Pb na infância está também significativamente associado a baixo 
rendimento escolar, dificuldades a nível de vocabulário e raciocínio gramatical, baixa coordenação 
visual-motora, e prolongamento dos tempos de reacção. Concluiu-se que a exposição a Pb em crianças 
está associada a défices no funcionamento do sistema nervoso central, que persistem até à fase de 
jovens adulto (Needleman et al.,1990). 
No estudo de Nash e col. (2003) foi analisada a relação entre o Pb e a tensão arterial nomeadamente a 
prevalência da hipertensão em populações de mulheres pré- e pós-menopausa nos E.U.A. Verificou-se 
que o nível de Pb no sangue está associado positivamente à tensão arterial e a riscos de hipertensão 
entre mulheres de 40 a 59 anos, e que a relação entre o nível de Pb no sangue e a hipertensão sistólica 
e diastólica é mais pronunciada em mulheres na pós-menopausa (Nash et al., 2003). 
Um estudo em homens de meia idade e idosos demonstraram que níveis mais elevados de Pb no 
sangue e osso esteve na origem de um pior desempenho nos testes cognitivos que testavam a 
velocidade de reacção, memória, linguagem e percepção espacial comparativamente ao grupo 
controlo. Este estudo concluiu que elevados níveis de Pb contribuem para deficiências na função 
cognitiva em homens idosos (Payton et al., 1998). 
Nos E.U.A entre 1976 e 1991 os níveis médios de Pb no sangue da população em geral (com idades 
compreendidas entre 1 e 74 anos) caiu cerca de 78% (de 12.8 para 2.8 μg/dL), e os níveis médios do 
Pb no caso das crianças até 5 anos também diminuiu cerca de 77% (descendo de 13,7 para 3,2 μg/dL). 
A maior causa para este declínio está relacionada principalmente com a remoção de 99,8% do Pb da 
gasolina e a remoção do Pb das latas para alimentos; de acordo com este estudo, houve por isso um 






1.3.1 Considerações gerais 
O Mn é o 12º elemento mais abundante da Terra (O’Neal e Zheng, 2015). O Mn puro tem uma cor 
prateada, não ocorrendo na natureza sob a sua forma elementar, mas combinado com outras 
substâncias como o ferro, oxigénio, enxofre ou cloro. Está largamente distribuído na natureza, sendo 
um componente metálico presente em muitos tipos de rocha (Lucas, 2010). Tal como os outros metais, 
o Mn não se degrada no meio ambiente, apenas vai alterando a sua forma química, fundindo-se ou 
separando-se em partículas. 
Na tabela periódica tem o número atómico 25, é elemento do grupo 7 do 4º período, sendo um dos 
metais de transição. O seu ponto de fusão é de 1 245°C, o ponto de ebulição próximo dos 2 100°C e a 
sua densidade é de 7,47 g/cm
3 
(Lucas, 2010). 
1.3.2 Manganês: elemento essencial  
O Mn é um oligoelemento essencial necessário para o normal desenvolvimento e uma boa saúde do 
ser humano (ATSDR, 2012), sendo crucial em vários aspectos da saúde humana (Golasik et al., 2014; 
González-Merizalde et al., 2016). Está presente em todos os tecidos, sendo fundamental em vários 
processos fisiológicos do organismo, tais como: função imunitária, regulação da energia celular, 
reprodução, digestão, crescimento ósseo, desenvolvimento da cartilagem e tecido conjuntivo, 
funcionamento neuronal, coagulação sanguínea e regulação da glicose no sangue e vitaminas (O’Neal 
e Zheng, 2015; Santos et al., 2014; Yoon et al., 2011). 
O Mn tem um papel importante como cofactor em muitas reacções enzimáticas, muitas delas 
envolvidas nos processos de metabolismo dos aminoácidos, lípidos, proteínas e hidratos de carbono. 
Também é utilizado em várias enzimas antioxidantes, como a SOD, e activa a glicosiltransferase, 
essencial para o crescimento do tecido ósseo e conjuntivo (Soldin and Aschner, 2007; Yoon et al., 
2011). Como tal, o Mn é essencial para um bom desenvolvimento pré-natal e neonatal, podendo a sua 
deficiência causar anormalidades esqueléticas, bem como perturbações na função cerebral (Yoon et 
al., 2011). Nos adultos, apesar de ser rara, pode também haver deficiência do Mn que poderá resultar 
em má formação óssea, fertilidade reduzida, intolerância à glicose, dermatites, e alteração no 
metabolismo dos lípidos e dos hidratos de carbono (Santamaria e Sulsk, 2010; Soldin e Aschner, 
2007). 
Embora o Mn desempenhe muitas funções fisiológicas no corpo humano, a níveis elevados pode ser 
tóxico para muitos sistemas e órgãos. Nas crianças, uma exposição precoce de Mn pode afectar 
negativamente o desenvolvimento neurológico durante a infância. Enquanto nos adultos o efeito mais 
comum é o desenvolvimento da síndrome neurológica semelhante à doença de Parkinson, o 




1.3.3 Aplicações  
O Mn é utilizado principalmente no sector industrial, na produção de ferro, alumínio, cobre, zinco e 
aço conferindo maior dureza, rigidez e resistência aos materiais (ATSDR, 2012; Lucas, 2010). Este 
metal é usado também no fabrico de outros produtos, tais como: fogo de artificio, fertilizantes, 
fungicidas, pilhas, vidro, na produção de couro e têxteis, tintas, cosméticos e também como agente em 
imagiologia de diagnóstico médico (ATSDR, 2012). Um composto orgânico de Mn, o 
metilciclopentadienil manganês tricarbonilo (MMT), um aditivo da gasolina, age como potenciador 
das octanas, sendo um agente antidetonante ou inibidor de fumo (Lucas, 2010). 
 
1.3.4 Fontes e vias de exposição 
Sendo o Mn um componente natural do ambiente, a população de um modo geral está exposta a este 
metal. Uma das principais formas de exposição está relacionada com o consumo de alimentos ricos 
neste metal, tais como: o grão, feijão, nozes, trigo, soja, arroz e folhas de chá. Indivíduos que 
consomem maiores quantidades destes alimentos, podem ter níveis de Mn no organismo mais elevados 
do que as restantes pessoas, como é o caso dos vegetarianos. A ingestão de água, com níveis 
superiores deste metal, também constituiu uma fonte de exposição, embora menos significativa 
(ATSDR, 2012; Lucas, 2010). Assim, a ingestão é considerada a via de exposição com maior impacto, 
permitindo a entrada do Mn no organismo através do tracto digestivo, ficando disponível para as 
necessidades básicas do funcionamento normal. Porém, se este consumo for em excesso e de forma 
continuada, poderá dar origem a efeitos tóxicos (Santamaria, 2008). 
A presença do Mn no ar ocorre maioritariamente em ambientes ocupacionais, resultado da exploração 
mineira, produção de aço e outras ligas metálicas; estando estes trabalhadores expostos 
fundamentalmente pela inalação deste metal. Contudo, o Mn também pode concentrar-se no ar 
atmosférico devido à queima de gasolina, que liberta MMT pelo fumo dos escapes dos automóveis. 
Estudos, com populações canadianas, já associaram esta exposição a efeitos neurotóxicos (Lucas, 
2010). Para além destas fontes antropogénicas, o Mn no ar também pode ser de origem natural 
resultado da erosão das rochas e solos (ATSDR, 2012). 
Apesar de menos comum, a pele tem a capacidade de absorver pequenas quantidades deste metal, 
sendo o contacto dérmico também uma via de exposição (Santamaria e Sulsk, 2010). 
 
1.3.5 Absorção, Distribuição, Metabolismo e Excreção; 
Sendo o tracto gastrointestinal uma das importantes vias de absorção, a homeostase do Mn no 
organismo é mantida graças à regulação da sua absorção no intestino e à excreção biliar. Por outro 
lado, quando a entrada do metal no organismo ocorre pela via inalatória, a sua assimilação pode 
ocorrer através dos alvéolos pulmonares. Existem também evidências da capacidade do Mn puder 
entrar no cérebro através do tracto olfactivo, passando a BHE (Guarneros et al., 2013; Kałwa e Habrat, 
2015; O’Neal e Zheng, 2015; Yoon et al., 2011). 
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A ingestão da quantidade de Mn necessário nas dietas ocidentais varia entre os valores de 2,3 e 8,8 
mg/dia, contudo, e de um modo geral, apenas 1 a 5% do Mn ingerido é absorvido pelos adultos (Yoon 
et al., 2011). Uma das justificações para esta baixa taxa de absorção, pode estar relacionada com o 
facto do Mn e o ferro terem características electroquímicas semelhantes e competirem pelos mesmo 
mecanismos de absorção intestinal. Assim, quando os níveis de ferro estão mais elevados, a absorção 
do Mn é menos eficaz (Casarett, 2013; González-Merizalde et al., 2016). 
 No corpo humano o Mn está presente fundamentalmente em dois estados de oxidação: Mn
2+
 e o Mn
3+
. 
No sangue, o Mn
2+
 está ligado a fracções com elevado peso molecular, tais como a albumina e a β-
globulina; quanto ao Mn
3+
, a maior parte está ligado à transferrina, formando assim um complexo mais 
estável (O’Neal e Zheng, 2015). O transportador bivalente DMT1 é o principal responsável pela 
entrada do Mn
2+
 no cérebro. Outras proteínas transportadoras, as ZIP, são também mencionadas como 
mecanismo de transporte de Mn
2+
 para o cérebro; há ainda estudos que referem que o Mn
2+
 pode entrar 
no cérebro através dos canais de Ca. Quanto ao Mn
3+
 complexado com a transferrina, entra no cérebro 
com o auxílio do receptor da transferrina (TfR) (O’Neal e Zheng, 2015). O cérebro é um dos órgãos 
onde o Mn se deposita em grande quantidade em estruturas como o globo pálido e os núcleos de base, 
para além deste, este metal também se acumula no pâncreas, fígado, rim, intestino, osso, glândulas 
supra-renais e hipófise (Casarett, 2013; O’Neal e Zheng, 2015). 
O Mn é metabolizado no fígado e posteriormente eliminado do organismo pelas fezes, sendo esta a sua 
principal fonte de excreção. Pode também ser excretado pela bílis e ainda pequenas doses podem ser 
expelidas pelo sistema urinário. Outras vias de excreção do Mn secundárias são o leite materno e o 
suor (Casarett, 2013; Golasik et al., 2014; O’Neal e Zheng, 2015). 
 
1.3.6 Efeitos tóxicos 
Vários estudos epidemiológicos evidenciam os efeitos resultantes da exposição ao Mn, ao nível do 
sistema respiratório, reprodutivo e neurológico, destacando-se os efeitos neurocomportamentais, 
associados a distúrbios motores, como o manganismo (González-Merizalde et al., 2016; Lucas, 2010).  
A toxicidade do Mn está muitas vezes relacionada com a exposição ocupacional (Soldin e Aschner, 
2007). Nesta, mesmo em baixas concentrações de Mn, verificam-se efeitos tóxicos, por exemplo ao 
nível do tracto respiratório. (Lucas, 2010) A inalação de partículas de compostos de Mn pode originar 
sintomas respiratórios como tosse, bronquite, pneumonia, diminuição da função olfactiva, asma e 
insuficiência pulmonar. Estes efeitos podem reflectir uma resposta indirecta à inalação de material 
particulado ou podem estar associados à toxicidade pulmonar directa provocada pelo Mn (ATSDR, 
2012; Guarneros et al., 2013; Lucas, 2010; Soldin e Aschner, 2007). 
Sintomas ao nível do sistema reprodutor como, disfunção sexual, diminuição da mobilidade dos 
espermatozóides e alterações na qualidade do esperma, têm sido observados em indivíduos que 





 Efeitos neurotóxicos – Manganismo 
A acumulação do Mn no sistema nervoso central pode resultar numa síndrome associada à 
neurotoxicidade do Mn, designada manganismo (Racette et al., 2012). Esta doença manifesta-se após a 
exposição a elevados níveis de Mn, uma síndrome com semelhanças à Doença de Parkinson 
(Finkelstein e Jerrett, 2007). O manganismo é uma preocupação quer em ambientes ocupacionais quer 
ambientais. Contudo, predomina no sector ocupacional, uma vez que a exposição é habitualmente 
mais elevada e de forma prolongada no tempo (Finkelstein e Jerrett, 2007). 
Esta síndrome neurológica caracteriza-se pelo aparecimento de sintomas neuropsiquiátricos e 
extrapiramidais, tais como: psicose, desorientação, diminuição da memória e capacidade de 
discernimento, ansiedade, instabilidade emocional, comportamento compulsivo, confusão, alucinações 
e delírios. Mais tarde, pode surgir lentidão dos movimentos voluntários (bradicinesia), rigidez 
muscular, alterações na postura corporal, declínio cognitivo com aumento do tempo de reacção, 
distúrbios na marcha e no equilíbrio, espasmos musculares prolongados (distonia) e salivação 
excessiva (Finkelstein e Jerrett, 2007; González-Merizalde et al., 2016; Kałwa e Habrat, 2015; 
Racette, 2014). O desenvolvimento desta síndrome extrapiramidal provoca danos permanentes no 
sistema nervoso central, não havendo uma terapêutica eficaz estabelecida; como tal, o diagnóstico 
precoce dos efeitos neurotóxicos do Mn, particularmente em ambientes ocupacionais, é essencial 
(Jiang et al., 2006).  
Quanto às semelhanças com a doença de Parkinson os sintomas partilhados são principalmente a 
bradicinesia, rigidez, disfunção cognitiva, distúrbios comportamentais, instabilidade emocional, 
psicose e distonia (Finkelstein e Jerrett, 2007; Racette, 2014). Por outro lado, as diferenças a nível 
somático que permitem distinguir estas duas síndromes são essencialmente o facto de no manganismo 
normalmente não ocorrer tremores em repouso, e a distonia e sintomas de retropulsão serem mais 
frequentes em pacientes com a Doença de Parkinson (Finkelstein e Jerrett, 2007). Outra grande 
diferença está no facto de o manganismo não provocar danos fisiológicos no sistema dopaminérgico, 
enquanto na doença de Parkinson este é um dos principais alvos do sistema nervoso central (Racette et 
al 2014). Outra característica que diferencia estas síndromes passa pela resposta à levodopa, 
terapêutica subscrita para os pacientes com a Doença de Parkinson. Uma vez que há diminuição das 
concentrações de dopamina (DA) devido à degeneração da substância negra, a suplementação com 
levodopa compensa essa perda. Por outro lado, como o manganismo não afecta as células da 
substância negra, esta terapêutica não surte efeitos no tratamento desta síndrome (Racette, 2014). Os 
danos no sistema nervoso central, em casos de neurotoxicidade por Mn, foram verificados 
principalmente nos gânglios basais, no corpo estriado e no corpo pálido (Finkelstein e Jerrett, 2007; 
Racette, 2014). 
 
1.3.7 Mecanismos de toxicidade 
Há inúmeros mecanismos celulares e moleculares responsáveis pela toxicidade e neurotoxicidade do 
Mn (Finkelstein e Jerrett, 2007). No cérebro o Mn acumula-se principalmente nos neurónios, 
astrócitos e oligodendrócitos das estruturas onde há concentrações mais elevadas de ferro não-heme, 
tais como: núcleo caudado e putamen, globo pálido, substância negra e núcleo subtalâmico (Neal e 
Guilarte, 2013; Soldin e Aschner, 2007).  
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O Mn em níveis fisiológicos normais previne o stress oxidativo, contudo, quando em excesso, 
promove a formação de espécies reactivas de oxigénio (ROS); consequentemente, o aumento do stress 
oxidativo irá originar danos nas células dopaminérgicas, principalmente da substância negra 
(Nascimento et al., 2016; Soldin e Aschner, 2007). A oxidação da DA no cérebro pelas ROS como 
resultado da exposição ao Mn, tem sido associada à diminuição dos níveis de grupos tiol (-SH) e 
hidroxilo em importantes moléculas biológicas; esta situação pode levar à inibição de algumas 
enzimas que contêm, por exemplo grupos sulfidrilo, como é o caso do ácido δ-aminolevulínico 
desidratase (ALAD), uma enzima envolvida na via da biossíntese do heme, onde os grupos -SH são 
essenciais para a sua óptima actividade (Nascimento et al., 2016; Neal e Guilarte, 2013). 
Para além da DA, verificou-se também que a neurotoxicidade do Mn tem origem na disfunção de 
neurotransmissores, tais como, a serotonina, GABA, norepinefrina e acetilcolina (ACh), afectando a 
sua libertação na fenda sináptica ou a sua ligação aos receptores pós-sinápticos (Finkelstein e Jerrett, 
2007). 
 
1.3.8 Estudos epidemiológicos 
Uma exposição excessiva ao Mn pode causar efeitos neurotóxicos incluindo danos psiquiátricos. 
Vários estudos têm mostrado alterações a nível motor e neurocomportamental associado à exposição 
de Mn no local de trabalho, como é o exemplo do estudo de Bowler e col. (2003); neste estudo foram 
comparadas as funções neurofisiológicas, estado emocional e visão num grupo composto por antigos e 
actuais trabalhadores de uma industria de soldagem (com uma média de 25 anos de serviço), e um 
grupo de controlo, que não estava expostos e nunca tinha trabalhado numa industria de soldagem. 
Relativamente aos resultados, verificou-se que o grupo dos trabalhadores apresentou um estado 
emocional mais debilitado. Quanto aos seus desempenhos nos testes de competência verbal, 
capacidades visual-motoras e visual-espaciais, processamento de informação e eficiência motora, 
tiveram um pior desempenho comparativamente ao grupo controlo. Dentro do grupo dos 
trabalhadores, o número de horas de serviço revelou uma relação negativa com as pontuações dos 
testes de competência verbal, audição, memória funcional, capacidade cognitiva e eficiência motora. 
Quanto à exposição ambiental, também têm sido desenvolvidos estudos que analisam o impacto para a 
população da presença do Mn no ambiente. O estudo de Rodríguez-Agudelo e col. (2006) analisou o 
risco de surgimento de perturbações motoras em populações que viviam perto de uma zona de 
mineração no México. Estudaram oito comunidades que estavam a diferentes distâncias do local da 
extracção do Mn ou das instalações do processamento do minério. Para tal, mediram as concentrações 
de Mn nas partículas do ar, na água, no solo e nas culturas agrícolas e avaliaram as possíveis vias de 
exposição do Mn. De modo a completar a análise da exposição, foram recolhidas amostras de sangue 
das pessoas que pertenciam às populações em estudo. Os autores encontraram uma associação entre as 
concentrações de Mn no sangue e os testes motores, bem como uma diferença significativa associada 
às concentrações de Mn no ar e os testes de coordenação motora. Os resultados deste estudo 
mostraram que as pessoas que vivem perto das minas e das instalações não apresentam distúrbios 
neurológicos, mas sofrem de um défice motor incipiente, devido à inalação de poeiras ricas em Mn. 
Um estudo semelhante, encontrou uma evidente associação entre a exposição crónica ao Mn através 
do ar pelos residentes adultos, há mais de dez anos, numa comunidade perto de uma indústria de ferro-
manganês, e os défices na função motora e tremor da mão (Bowler et al. 2016). 
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No âmbito da exposição ao Mn presente no ar devido a emissões industriais e à combustão do MMT, 
composto de Mn como aditivo na gasolina, o estudo de Finkelstein e Jerrett (2007) avaliou o modo 
como estas fontes poderiam aumentar o risco da população relativamente à doença de Parkinson. Estes 
autores encontraram uma associação entre os níveis ambientais de Mn no ar e o risco da Doença de 
Parkinson, sugerindo que a exposição a este metal pode contribuir para um surgimento mais precoce 
da doença, provavelmente devido ao Mn acelerar o processo natural da perda de neurónios, que está 
associado ao envelhecimento.  
Em estudos do impacto ambiental do Mn no bem-estar das crianças, existem alguns que relacionam as 
concentrações de Mn na água de consumo e o QI das crianças que a ingerem, sendo os resultados 
semelhantes em alguns estudos. Verificou-se também que o aumento das concentrações do Mn na 
água estava associado ao aumento de concentrações de Mn no cabelo e igualmente relacionado com as 
baixas pontuações nos testes do QI e no domínio verbal (Betancourt et al., 2015; Bouchard et al., 
2010). 
No estudo de Bouchard e col. (2010) para além da análise das concentrações de Mn na água de 
consumo, também examinaram as concentrações do Mn no cabelo relacionados com o Mn ingerido 
através da alimentação; verificando que os níveis deste metal no cabelo não variaram 
significativamente com o consumo do Mn. Estes resultados sugerem que as concentrações deste metal 
se podem acumular no organismo a níveis tóxicos, devido a uma exposição prolongada e contínua, 
mesmo que a baixos níveis. 
1.4. Arsénio 
 
1.4.1 Considerações gerais 
O As é um elemento que ocorre naturalmente e está amplamente distribuído por toda a crosta terrestre, 
sendo o 20º elemento mais abundante da Terra. É um dos metais pesados que mais preocupam tanto a 
nível ecológico como relativamente à saúde humana (ATSDR, 2007b; Jaishankar et al., 2014). 
O As é considerado cancerígeno segundo a “International Agency for Research on Cancer” (IARC). A 
Organização Mundial da Saúde (OMS) estima que no mundo cerca de 200 milhões de pessoas estão 
cronicamente expostas a As, a níveis acima dos propostos como seguros (Tolins et al., 2014). Há 
estudos que sugerem que mesmo em concentrações baixas, o As aumenta a susceptibilidade 
relativamente às disfunções cognitivas (Liang et al., 2017; Tyler e Allan 2014). 
Do ponto de vista químico, o As é classificado como metalóide, pois apresenta propriedades de metal 
e não-metal; contudo é frequentemente referenciado como um metal. A sua forma elementar, também 
chamado de As metálico, é um material sólido cinza metálico. Tal como outros metais, não se degrada 
no ambiente, podendo apenas mudar a sua forma química. (ATSDR, 2007b). 
 A sua química é complexa, pois existem inúmeros compostos de As, com diferentes estados de 
oxidação e toxicidade. O As elementar está comumente presente nas formas trivalente e pentavalente, 
designadas por arsenito (As
3+
) e arseniato (As
5+
), respectivamente, sendo o As
3+
 a sua forma mais 
tóxica (Andrade et al., 2015). Regra geral, o As é encontrado no ambiente combinado com outros 
elementos, como o oxigénio, cloro e enxofre, sendo chamado de As inorgânico. Quando combinado 
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com carbono e hidrogénio é chamado de As orgânico. A maioria dos compostos de As são solúveis em 
água, sendo assim introduzido em lagos, rios ou águas subterrâneas (ATSDR, 2007b). 
 
1.4.2 Aplicações 
Actualmente, cerca de 90% do todo o As produzido é utilizado para preservação de madeiras, 
tornando-as mais resistentes à podridão e decaimento. Anteriormente, os compostos de As inorgânico 
eram predominantemente utilizados como pesticidas, principalmente em campos de produção de 
algodão e pomares. Embora estes compostos já não possam ser utilizados na agricultura, ainda se 
comercializam pesticidas com compostos orgânicos de As. Actualmente, o As é utilizado na produção 
de ligas metálicas e na fundição de metais não ferrosos (Andrade et al., 2015; ATSDR, 2007b).  
1.4.3 Fontes e vias de exposição 
O As ocorre naturalmente no solo e nos minerais e pode ir para a atmosfera, água e solo sendo 
transportado pelo vento, nas poeiras, e passar para a água por erosão das rochas, escoamento e 
lixiviação. As erupções vulcânicas são outra fonte de emissão de As para o ambiente (ATSDR, 
2007b). 
A presença de As no ambiente devido a fontes antropogénicas, normalmente está associada a produtos 
e lixos industriais, pesticidas agrícolas, drenagem de minas, fundição de metais não ferrosos, produção 
de energia com recursos fósseis, e eliminação inadequada de produtos químicos que contêm As 
(Andrade et al., 2015; Jaishankar et al., 2014). Apesar de ser menos comum, o As e seus compostos 
também são libertados durante a incineração de madeiras, fumo de tabaco e na combustão de carvão 
(Tolins et al., 2014). 
Contudo, a contaminação da água subterrânea é a principal via de exposição para muitos países 
(Andrade et al., 2015; Tolins et al., 2014). É estimado que 100 milhões de pessoas estão mundialmente 
expostas a concentrações excessivas de As via água potável. A maioria destes indivíduos obtém a sua 
água para consumo em fontes não regulamentadas, como é o caso de poços; e/ou vivem em regiões 
onde os níveis de As são muito elevados, como é o caso de alguns países asiáticos, como Bangladesh. 
(Tyler e Allan 2014). 
Para além do consumo de água contaminada, o aumento da ingestão diária de As, também pode ser 
feito através da alimentação, como é o caso do consumo de marisco e pescado, que pode conter As na 
forma orgânica, muito menos tóxica que formas inorgânicas. Outra via de exposição é através da 
inalação de poeiras e fumos que contém compostos de As (Casarett, 2013; Liang et al., 2017).  
 
1.4.4 Absorção, Distribuição, Metabolismo e Excreção 
Estudos em animais e humanos demonstraram que o As pode ser absorvido quer pela via oral quer por 
inalação (Beck et al., 2017; Rodríguez et al., 2003). Cerca de 80 a 90% do As inorgânico ingerido é 
absorvido pelo tracto gastrointestinal; a absorção dos compostos de baixa solubilidade é menos 
eficiente (Casarett, 2013).  
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Uma vez na corrente sanguínea, o As liga-se principalmente à hemoglobina, sendo distribuído pela 
maioria dos tecidos; acumula-se maioritariamente em órgãos como o fígado, rins, coração, pulmão, 
baço cabelo, unhas e cérebro, mas com maior incidência na hipófise (Rodríguez et al., 2003; Souza et 
al., 2014; Tyler e Allan 2014). Geralmente, após algumas semanas de exposição ao As aparecem umas 
estrias brancas transversais nas unhas, as linhas de Mees (Rodríguez et al., 2003). 
Normalmente o fígado é o principal órgão onde ocorre a metilação do As inorgânico. De um modo 
geral, o As inorgânico, As
5+
 é reduzido enzimaticamente para As
3+, 
pela adição da S-adenosilmetionina 
(SAM) e de um grupo metilo. O As
3+
 é posteriormente metilado havendo formação dos ácidos 
monometilarsénico (MMA) e dimetilarsénico (DMA) (Rodríguez et al., 2003; Souza et al., 2014). 
Estas espécies de As metiladas são mais rapidamente excretadas pela urina, resultando numa menor 
retenção de As inorgânico nos tecidos. (Beck et al., 2017; Rodríguez et al., 2003). 
Embora durante muito tempo se tenha pensado que este processo era um mecanismo de 
desintoxicação, estudos posteriores têm demonstrado que os metabolitos resultantes da metilação são 
mais tóxicos e biologicamente activos do que a forma inorgânica de As inicialmente ingerida, e como 
tal, a metilação pode ser considerada como um mecanismo de toxicidade deste metalóide (Beck et al., 
2017; Rodríguez et al., 2003; Tyler e Allan 2014). Tem sido verificado que os indivíduos que 
apresentam uma maior percentagem de espécies metiladas de As inorgânico apresentam mais efeitos 
tóxicos relacionados com a exposição ao As (Beck et al., 2017; Rodríguez et al., 2003). 
O As absorvido tem um tempo de meia vida no organismo aproximado de 10 horas, sendo 50 a 80% 
excretado após três dias, relativamente ao tempo de meia vida das espécies metiladas de As; este é 
próximo de 30 horas. A excreção do As é feita maioritariamente pela urina, podendo também ser 
excretado pela pele no processo de escamação, e pelo suor, particularmente em processos de 
transpiração intensa (Casarett, 2013). 
1.4.5 Efeitos tóxicos 
Uma das grandes preocupações a nível mundial relativas à exposição crónica ao As são os seus efeitos 
carcinogénicos (Neamtiu et al., 2016; Ng et al., 2005). A ingestão crónica de As tem sido associada ao 
cancro na bexiga, rins, fígado, e próstata; por outro lado, a inalação de As está relacionada com o 
cancro nos pulmões (Beck et al., 2017; Jochem et al., 2016; Neamtiu et al., 2016; Rodríguez et al., 
2003). 
Para além dos seus efeitos carcinogénicos, uma exposição crónica ao As afecta praticamente todos os 
órgãos e sistemas vitais do corpo humano, causando vários danos ou disfunções (Khairul et al., 2017), 
tais como: doenças cardiovasculares, hipertensão, diabetes mellitus, danos no fígado, falência renal, 
dermatites e diminuição da qualidade do sémen. Para além destes efeitos, verificou-se também 
perturbações no sistema respiratório com diminuição da função pulmonar, e a nível imunológico com 
observação de interferências na resposta inflamatória e na sinalização do sistema imunitário; efeitos 
hematológicos e vários efeitos neurológicos incluindo a neuropatia periférica, têm de ser realçados 





 Efeitos neurológicos 
Numerosos estudos indicam que o As interage com o sistema nervoso a vários níveis (Rodríguez et al., 
2003). Apesar da escassez de dados relativos aos efeitos da exposição aguda a As em humanos, em 
vários estudos foram observados sintomas como: dores de cabeça, delírio, encefalopatia, problemas de 
memória, dificuldades de concentração, confusão mental e ansiedade (Rodríguez et al., 2003; Tyler e 
Allan 2014; Vahidnia et al., 2007). 
A manifestação neurológica mais frequente, em pessoas cronicamente expostas a As, é a neuropatia 
periférica, verificando-se uma diminuição da velocidade da condução nervosa (Vahidnia et al., 2007), 
que irá causar danos nas funções nervosas superiores como, linguagem, aprendizagem, coordenação 
motora e memória a curto e longo prazo (Tyler e Allan 2014; Vahidnia et al., 2007). Em crianças 
cronicamente expostas através do consumo de água contaminada foi observado que os níveis deste 
metalóide na urina, estão inversamente correlacionadas com a compreensão e linguagem verbal e a 
memória a longo prazo (Rodríguez et al., 2003). Elevadas concentrações de As podem alterar o 
crescimento e desenvolvimento das crianças, levando a défices neurológicos (Tyler e Allan 2014). 
 
1.4.6 Mecanismos de toxicidade 
Vários mecanismos têm sido propostos como modo de acção que explicam a toxicidade do As 
(Casarett, 2013). A toxicidade do As e a sua extensão dependem fundamentalmente da espécie 
química em causa, da taxa de absorção de cada composto de As e da afinidade dos compostos de As 
para as célula-alvo (Khairul et al., 2017). 
Como já foi mencionado, a metilação do As
5+
 sendo um metabolismo natural do organismo, funciona 
também como um mecanismo de desintoxicação. Contudo, estudos posteriores demonstraram que o 
As
3+
, resultado da redução do As
5+
, é muito mais tóxico, especulando-se que este será um mecanismo 
de bioactivação em vez de desintoxicação (Khairul et al., 2017). 
Os compostos As
3+
 são considerados mais tóxicos, pois têm uma maior taxa de acumulação nos 
tecidos e maior mobilidade que o As
5+
 (ATSDR, 2007b; Khairul et al., 2017). Estes mesmos 
compostos têm a capacidade de interagir com os grupos -SH, alterando reacções bioquímicas 
essenciais como a inibição dos grupos sulfidrilo de proteínas e enzimas (Rodríguez et al., 2003; Souza 
et al., 2014). 
A elevada afinidade do As
3+
 para os grupos sulfidrilo pode também perturbar o metabolismo dos 
hidratos de carbono, os mecanismos de sinalização intercelular, bem como comprometer a organização 
do citoesqueleto da célula (ATSDR, 2007b; Neamtiu et al., 2016). 
O As
3+
 pode inibir a enzima GR, diminuindo a GSH reduzida a nível celular, fundamental para a 
manutenção do redox celular e da protecção contra os danos oxidativos pelas ROS. (Rodríguez et al., 
2003) 
O stress oxidativo, devido à produção de ROS induzidas por As tem sido sugerido como o seu 





 verificaram que o stress oxidativo no cérebro aumenta a peroxidação dos lípidos e diminuiu a 
actividade antioxidante das enzimas SOD e GPX. (ATSDR, 2007b ; Rodríguez et al., 2003). 
Também tem sido proposto que as ROS produzidas por indução do As
3+
 danificam a membrana 
mitocondrial, alterando a sua permeabilidade e levando à morte da célula. Para além do stress 
oxidativo, o próprio As
3+
 aumenta os níveis de peróxido de hidrogénio que estão associados a danos 
no ADN e apoptose celular (Casarett, 2013; Rodríguez et al., 2003). 
Por outro lado, o As
5+
 tem uma estrutura semelhante ao fosfato inorgânico e pode substituí-lo na 
produção da adenosina trifosfato (ATP), actuando como um desacopolador da fosforilação oxidativa. 
Em algumas reações enzimáticas As
5+
 pode ligar-se ao local do fosfato no grupo piridoxal-fosfato, 
inibindo as reacções que dependam dele, como a conversão do DOPA (3,4-dihidroxifenilalanina) em 
DA (Rodríguez et al., 2003). Além destes mecanismos, outros têm sido identificados, tais como: 
alteração na metilação do ADN e comprometimento do seu mecanismo de reparação, instabilidade 
genómica e alteração nos mecanismos de regulação da proliferação celular (ATSDR, 2007b; Souza et 
al., 2014). 
 
1.4.7 Estudos epidemiológicos 
Os principais estudos epidemiológicos relativamente à exposição ao As, estão relacionados com a sua 
presença na água de consumo e as principais consequências a nível da saúde das população expostas. 
No estudo de Liang e col. (2017) na Tailândia, cerca de 20% da água subterrânea está contaminada, 
tendo valores de As muito próximos ou superiores aos 10 μg /L, valores recomendado pela OMS; mais 
de metade desta população usa a água proveniente dos aquíferos para consumo, encontrando-se assim 
em elevado risco. Como resultados deste estudo, verificou-se que existia uma relação entre o consumo 
da água dos aquíferos e a incidência de cancro na população, sendo fundamental assegurar planos de 
intervenção de forma a conseguir fornecer água para consumo não contaminada (Liang et al., 2017).  
Outro aspecto preocupante relativamente à exposição ao As são os níveis do mesmo no arroz, uma vez 
que este é cozido em água, que poderá estar contaminada, e os grãos de arroz absorvem parte desse 
As. Sendo o arroz um alimento básico em numerosos países, este pode ser uma forte ameaça à saúde 
humana (Banerjee et al., 2013; Souza et al., 2014). 
Existem outros estudos que associam a exposição do As e os seus efeitos nefastos ao nível do sistema 
nervoso. No trabalho de O’Bryant e col. (2011), em indivíduos expostos a As através da água 
contaminada, verificaram-se pontuações mais baixas nos testes neurocomportamentais, tais como 
linguagem, capacidades visual-espaciais e funcionamento executivo, cognição global, velocidade de 
processamento e memória imediata. Estes autores especulam que a correlação encontrada entre o As e 
o funcionamento executivo e a memória, são também manifestações da doença de Alzheimer, o que 
pode levar a conclusão que a exposição crónica do As, pode promover o desenvolvimento desta 
patologia neurodegenerativa.  
Têm também sido desenvolvidos estudos em crianças, um grupo mais susceptível, havendo, no 
entanto, poucas evidências; há no entanto alguns estudos transversais (von Ehrenstein et al., 2007; 
Wang et al., 2007) que acompanharam populações de crianças dos 5 aos 15 anos e dos 8 aos 12 anos, 
respectivamente; os resultados dos testes neurológicos aplicados mostraram uma diminuição nos testes 
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intelectuais. As crianças com exposição mais elevada ao As eram as mais afectadas intelectualmente, 
podendo isto significar que o seu desenvolvimento poderá ser comprometido. 
Para além de estudos dos efeitos da exposição ao As através do consumo de água contaminada, há 
outros que analisaram a exposição ao mesmo por inalação de poeiras de estrada numa cidade 
altamente industrializada na China, concluindo que a saúde destas crianças estava especialmente em 
risco; verificou-se um aumento no risco de cancro tendo em consideração a absorção do As por 
contacto dérmico e inalação (Sun et al., 2017). 
Num estudo realizado em zonas com elevados níveis de metais, neste caso de As (Chung et al., 2016), 
foram avaliadas as concentrações das espécies de As na urina de residentes de cinco vilas próximas de 
minas de metais abandonadas na Coreia do Sul. Um dos grupos de residentes apresentou 
concentrações de As total e As inorgânico na urina significativamente superiores aos recomendados 
pela ATSDR (Agency for Toxic Substances and Disease Registry); para explicar esta diferença, foi 
proposto o facto dos indivíduos desta vila consumirem a água proveniente dos lençóis freáticos 
próximos da mina abandonada (Chung et al., 2016). 
 
1.5. Biomarcadores  
Um biomarcador é um indicador, em que o seu metabolito ou o produto resultante da interacção entre 
este e uma determinada molécula ou célula, pode ser determinado no corpo humano (WHO, 2006). Os 
principais objectivos da sua utilização são avaliar a exposição (quantidade absorvida ou dose interna) e 
detectar os efeitos tóxicos, ainda na fase reversível, antes da instalação das alterações patológicas 
(Amorim, 2003; Prista e Sousa Uva, 2003). São por isso muito utilizados na avaliação dos riscos para 
a saúde em exposições ambientais e ocupacionais (WHO, 2001). 
Os biomarcadores podem ser classificados como marcadores de exposição, efeito e susceptibilidade. 
Os primeiros são usados para a avaliação da exposição individual ou de uma população, estabelecendo 
uma ligação entre a exposição externa e a quantificação da dose interna. Por outro lado, os 
biomarcadores de efeito podem ser usados para documentar os efeitos adversos na saúde, 
estabelecendo-se assim, uma relação dose-resposta entre a exposição e os seus efeitos. Por último, os 
biomarcadores de susceptibilidade permitem saber o grau de resposta de cada indivíduo à exposição 
química, ponderando os factores genéticos ou adquiridos, assim como outros factores externos, tais 
como idade, alimentação, estilo de vida, entre outros; que poderão influenciar na resposta do 
organismo a uma determinada exposição (Amorim, 2003; WHO, 2001).  
 
1.5.1 Biomarcadores de exposição 
A utilização dos biomarcadores de exposição é cada vez mais recorrente, sendo fundamental a 
adequação do mesmo, ao objectivo da sua análise, assim como a escolha da matriz mais apropriada 
(Calafat et al., 2015).  
No caso do Pb, a sua quantidade total no sangue (Pb-S), e os níveis de Pb na urina (Pb-U), são os 
indicadores mais utilizados na avaliação da exposição ao mesmo (Bergdahl et al., 1997; Prista e Sousa 
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Uva, 2003). O Pb-S é provavelmente o indicador biológico mais comum para a avaliação da exposição 
ocupacional e ambiental. A maioria do Pb (cerca de 98%) presente no organismo está associado às 
células do sangue. O Pb-S é um biomarcador de elevada fiabilidade, sendo um bom indicador da 
exposição recente, reflectindo os efeitos da exposição aguda ao Pb. Pode também reflectir a 
mobilização do Pb depositado no osso para o sangue, representando exposições passadas 
(Higashikawa et al., 2000; Prista e Sousa Uva, 2003; Sanders et al., 2009). O Pb-U quantifica o Pb 
orgânico, e é aconselhado para a monitorização continuada, especialmente para exposições 
ocupacionais, pois a sua colheita não é invasiva. Há estudos que referem que o Pb-U representa cerca 
de 10% do Pb do sangue total, sendo por isso pouco representativo (Barbosa et al., 2005; Sanders et 
al., 2009). Para além da determinação do Pb-S e Pb-U, também se utilizam, com menor frequência 
outros tecidos e fluidos biológicos, tais como o osso, dentes, soro, plasma, cabelo e unhas (Sanders et 
al., 2009).  
Apesar de já estarem confirmados os efeitos nefastos da exposição excessiva ao Mn, ainda não existe 
consenso sobre qual o melhor biomarcador de exposição (Liang et al., 2016; Nascimento et al., 2016). 
Contudo, a maioria dos estudos epidemiológicos em populações expostas a Mn utilizam como 
indicadores de exposição os níveis de Mn no sangue (Mn-S) e na urina (Mn-U) (Santamaria, 2008). As 
concentrações de Mn-S reflectem uma exposição recente, pois devido à curta meia vida do Mn no 
organismo, os seus níveis decrescem abruptamente umas semanas depois da exposição, entre 10 a 42 
dias (Liang et al., 2016; Santamaria, 2008). Os níveis de Mn-U representam apenas 1% da dose 
absorvida e cerca de 6% do total da quantidade excretada, sendo a excreção biliar a principal via de 
excreção, fazendo com que este biomarcador seja pouco significativo (Santos et al., 2014). Reflecte 
exposições recentes, uma vez que a meia vida do Mn-U é menos de 30 horas. Para além do sangue e 
da urina, o Mn pode ser quantificado directamente no soro, fluido cérebroespinal, fezes ou cabelo 
(Santamaria, 2008). 
Diversos biomarcadores de exposição foram identificados e utilizados em estudos epidemiológicos de 
exposição ao As. O As e os seus metabolitos são geralmente quantificados no sangue, urina, cabelo e 
unhas (Marchiset-Ferlay et al., 2011). A análise do As no sangue (As-S) não é muito comum como 
indicador de exposição, mas é considerada eficaz quando se trata de exposições a elevados níveis de 
As. A quantificação do As-S reflecte uma exposição recente, uma vez que a maioria do As inorgânico 
e orgânico tem uma curta meia vida, sendo rapidamente eliminado do sangue através dos rins (Hall et 
al., 2006; Marchiset-Ferlay et al., 2011; NRC, 1999). A concentração de As na urina (As-U) tem sido 
frequentemente utilizada como indicador de exposição recente; a sua colheita não é invasiva e para 
além disso a urina é a principal via de excreção da maioria das espécies deste metalóide. Contudo, o 
As-U é o reflexo da excreção das espécies de As e não da carga actual dos tecidos (Chung et al., 2016; 
Hall et al., 2006; NRC, 1999). Como já foi mencionado anteriormente, as unhas e o cabelo também 
são duas matrizes muito utilizadas para a avaliação da exposição a As, uma vez que este tem uma 
grande afinidade para os grupos sulfidrilo presentes na queratina. Sendo tecidos de crescimento lento, 
são considerados biomarcadores de exposições mais antigas (Hall et al., 2006). 
 
1.5.2 Biomarcadores de efeito 
Os efeitos nos processos bioquímicos, que geralmente ainda são reversíveis, provocados pela 
substância exógena, neste caso os metais, podem ser utilizados como biomarcadores de efeito. De um 
modo geral, os produtos químicos após absorção, ao serem activados biologicamente irão provocar os 
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seus primeiros efeitos, podendo ligar-se às macromoléculas funcionais das células e tecidos alvo, tais 
como: as enzimas, receptores e ADN (Sakai, 2000). Assim, sabe-se que o sistema hematológico é um 
importante alvo da acção tóxica dos metais, afectando a síntese do heme, bem como o metabolismo 
das porfirinas. O sistema colinérgico também constitui um alvo da acção tóxica de alguns metais, 
através da inibição da actividade da acetilcolinesterase (AChE) (Ng et al., 2005; Tyler e Allan 2014). 
Justificamos deste modo os biomarcadores de efeito seleccionados para este trabalho. 
  
1.5.2.1 Os metais e as alterações na síntese do heme  
A síntese do heme desempenha um papel fundamental em todas as células nucleadas (Ng et al., 2005). 
O heme é necessário para vários processos de síntese, como por exemplo a síntese da hemoglobina 
pelas células eritróides e a síntese de várias hemoproteínas no fígado. Para além disso, o heme actua 
como cofactor de várias enzimas incluindo a peroxidase, CAT e um grande grupo de enzimas do 
citocromo P450, que necessitam do heme como grupo prostético (Heinemann et al., 2008; Ng et al., 
2005) De um modo geral, a perturbação da síntese do heme é caracterizada pela excessiva acumulação 
e excreção de ALA e porfirinas (Andrade et al., 2013; Andrade et al., 2015). 
O ácido δ-aminolevulínico (ALA) é sintetizado a partir da succinil CoA e glicina pela acção do ALA-
sintetase (ALAS). Consequentemente o porfobilogénio é biosintetizado a partir do ALA pela acção do 
ALAD (Fig. 1.1). A exposição ao Pb por um lado aumenta a actividade do ALAS, aumentando a 
produção do ALA, e por outro inibe a actividade do ALAD que irá aumentar os níveis de ALA no 
sangue e consequentemente o aumento da sua excreção urinária (ALA-U) (Makino et al., 2000; Prista 
e Sousa Uva, 2003). Tem sido demonstrado em diversos estudos, que o aumento das concentrações de 
Pb-S induz um aumento substancial da excreção de ALA-U. Este ALA-U excretado está associado à 
quantidade de Pb metabolicamente activo no organismo (Chiba et al., 1996; Higashikawa et al., 2000; 











Figura 1.1 – Esquema da biossíntese do grupo heme. (Imagem adaptada de Ajioka et al., 2006)   
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Quanto o Mn também pode prejudicar enzimas ligadas à síntese do heme, inibindo a ALAD no fígado 
e nos eritrócitos, aumentando assim os níveis de ALA no sangue e consequentemente o ALA-U 
(Nascimento et al., 2016; Ng et al., 2005). 
Quando a síntese do heme é alterada pela acção de alguns metais, para além do ALA, as porfirinas 
também poderão sofrer alterações. Devido à perturbação desta via metabólica os percursores das 
porfirinas serão acumulados e posteriormente excretados pela urina (Sakai, 2000). Em vários estudos 
verifica-se que o Pb e o As têm influência nas porfirinas (Ng et al., 2005). Por exemplo, no estudo 
com um grupo de artesãos da Nigéria, expostos ocupacionalmente a Pb, verificou-se uma diminuição 
estatisticamente significativa de ALAD e um aumento das protoporfirinas nos eritrócitos, que se 
correlacionavam com o Pb-S (Ademuyiwa et al., 2005). Por outro lado, há também estudos que 
relacionam o aumento das porfirinas urinárias com o aumento das concentrações de As-U (Marchiset-
Ferlay et al., 2011).  
 
1.5.2.2 Os metais e as alterações no sistema colinérgico 
Os efeitos tóxicos de alguns agentes químicos, nomeadamente alguns metais, passam pela inibição da 
actividade da AChE. Esta enzima, é responsável pela rápida inactivação do neurotransmissor ACh, 
que tem um papel importante na regulação da neurotransmissão do sistema colinérgico. Este está 
associado a funções como a coordenação motora, locomoção e a uma série de funções cognitivas, 
incluindo memória, atenção selectiva e processamento emocional (AasP, 1988; Jackson, 2011; Tyler e 
Allan 2014).  
Apesar de este sistema colinérgico não ser dos mais estudados, as suas funções podem também ser 
alteradas após a exposição aos três metais em estudo (Andrade et al., 2015). Sendo proposto que a sua 
disfunção pode estar envolvida nas alterações provocadas pela exposição por Pb, foram observados 
por Reddy (2003) os efeitos inibitórios de Pb na actividade da AChE. Relativamente ao Mn, e após um 
longo período de exposição, verificou-se um decréscimo da actividade da AChE que pode estar 
relacionado com o aumento de stress oxidativo (Finkelstein et al., 2007; Santos et al., 2012). Do 
mesmo modo, outros estudos verificaram que a exposição ao As em roedores provocou um 
decréscimo na actividade da AChE, observando-se um défice a nível neurocomportamental quer em 










CAPÍTULO 2 – OBJECTIVOS 
 
Do ponto de vista ambiental e da saúde, o desenvolvimento geográfico tem uma influência crítica na 
qualidade da saúde humana e no meio ambiente. Inúmeras actividades do nosso quotidiano libertam 
uma grande variedade de químicos com propriedades tóxicas ou potencialmente tóxicas para o 
ambiente. Uma das preocupações relacionadas com a saúde humana e o ambiente, está normalmente 
associada à excessiva exposição a metais que podem causar efeitos tóxicos em organismos biológicos 
(Wong et al. 2006). 
Devido às dificuldades com que nos deparamos em considerar os valores de metais como “normais” 
nos fluidos biológicos no ser humano, encontrando habitualmente diferentes valores nas concentrações 
de metais observados mesmo em populações não ocupacionalmente expostas em diferentes zonas do 
globo, mas também no mesmo país.  
O nosso objectivo fundamental foi avaliar a exposição a metais em populações que vivem em 
diferentes zonas de Portugal, populações estas não ocupacionalmente expostas. Os valores 
encontrados reflectirão, no que respeita à exposição a metais, a qualidade do ambiente onde essas 
populações habitam ou se movimentam, e se está mais ou menos poluído com os metais em estudo, o 
Pb, As e Mn. Para além de nos informar sobre a possível contaminação ambiental com os referidos 
metais, os resultados permitirão igualmente servir de termo de comparação, ou seja, de população 
referência, em estudos de exposição ocupacional a metais. 
 
Assim este trabalho teve como objectivos: 
 a) Estudar a exposição a uma mistura de três metais, Pb, As e Mn, em populações não 
ocupacionalmente expostas; 
 b) Avaliar alterações bioquímicas induzidas pela exposição a estes metais ao nível de alguns 
parâmetros como a acetilcolinesterase e metabolitos da biossíntese do heme, nas mesmas populações; 
c) Correlacionar as alterações encontradas com a exposição aos referidos metais.  
  
 Com o propósito de atingir estes objectivos foram realizadas as seguintes determinações: 
  1) Doseamento do Pb, Mn e As em amostras de sangue e urina das populações seleccionadas; 
  2) Determinação da AChE no sangue como biomarcador de efeito; 
  3) Determinação das porfirinas e do ALA na urina como marcadores de alterações na síntese 
de heme;  




CAPÍTULO 3 - MATERIAL E MÉTODOS 
 
3.1 Material 
3.1.1 Amostras - caracterização 
Para o presente estudo foram analisadas 63 amostras de sangue e 76 amostras de urina de populações 
geograficamente distintas no território nacional, não ocupacionalmente expostas a metais. No caso das 
amostras de urina, foram recolhidas em quatro zonas urbanas diferentes: numa região insular (Ax), 
numa cidade não industrial próximo de um parque natural (Sx), numa cidade com intenso tráfego 
rodoviário e aéreo (Lx) e por fim numa cidade em zona industrializada (Vx); relativamente às 
amostras de sangue apenas foram obtidas das populações Lx e Vx. 
Com a intenção de reorganizar e para facilitar o posterior tratamento estatístico, a amostra além da 
divisão por tipologia (sangue e urina) foi também dividida em dois grandes grupos, designados por A 
e B. No grupo A constam todas as amostras de forma aleatória apenas interessando a sua região de 
origem. No grupo B, para além de organizar as amostras segundo a sua localização, houve a 
preocupação de utilizar unicamente as amostras em que havia uma correspondência entre as amostras 
de sangue e urina. 
Logo após colheita das amostras nos diversos laboratórios de cada zona, as amostras foram 
transportadas numa mala térmica até ao laboratório de Toxicologia da Faculdade de Farmácia da 
Universidade de Lisboa. Em seguida foram codificadas, colocadas numa base de dados e armazenadas 
a uma temperatura de -20°C, de forma a evitar perda ou alteração dos analitos. Quanto à prioridade 
das análises a realizar, a análise da actividade da AChE no sangue e a quantificação das porfirinas na 
urina, eram as análises preferenciais para evitar a degradação destes analitos. 
 
3.1.2 Reagentes  
Os principais reagentes utilizados foram: Ethyl acetoacetate (C6H10O3) ≥ 98% Merck; manganese 
standard for AAS, Fluka Analytical 1000 mg/L ± 4 mg/L c (HNO3) = 2% W/W; ethanol absolut p.a. 
Merck (C2H5OH), purity (GC) ≥ 99% ; ethyl acetate  99,98 % assay (GC) (C4H8O2), Fisher Chemical; 
triton X-1000, Sigma-Aldrich; nitric acid ≥65%, Sigma-Aldrich (HNO3); diethyl ether ≥ 99,8% 
(C4H10O), Sigma-Aldrich; nitric acid tracemetal grade (HNO3) 67-69% assay, Fisher Chemical; 
hydrochloric acid 36,5-38% ACS Basic (HCl), Scharlau; acetic acid glacial 99,7 % (CH3COOH), 
Panreac; hydrogen peroxide 100 volumes > 30 % W/V (H2O2), Fisher chemical; acetylthiocholine 
iodide (C7H16INOS), Sigma ≥ 98%; 5-aminolevulinic acid hydrochloride ~ 98% (C5H9NO3.HCl), 
Sigma ; ethopropazine hydrochloride  ≥ 98% (C19H24N2S · HCl), Sigma-Aldrich; Ehrlich Modificado 
(CH3COOH; 4-Dimethylaminobenzaldehyde; HClO4); MRC TM 24,3 (Environment Canada 




3.1.3 Descontaminação do material 
Com o objectivo de minimizar possíveis contaminações, todo o material utilizado nas técnicas de 
GFAAS e de HGAAS foi sujeito a um tratamento prévio de descontaminação. Assim, o material 
esteve imerso em solução de HNO3 (≥65%) a 15% durante 24 horas. Após esse tempo, a solução foi 
retirada e o material passado novamente com solução de HNO3 (≥65%) a 15%, assegurando que todos 
os possíveis resíduos foram removidos; por último, todo o material foi lavado duas vezes com água 
destilada, seguido de água desionizada por duas vezes. 
Relativamente ao processo de descontaminação dos vasos utilizados na digestão das amostras 
biológicas, foram pipetados para o vaso 3 ml de HNO3 (≥65%), foi dado um pulso no microondas a 
uma potência de 600 watts durante 30 segundos, seguido de um período de 2 horas e 30 minutos de 
repouso. Após esse tempo, os vasos são abertos, toda a solução é retirada do interior, e foram 
posteriormente lavados duas vezes com água destilada e duas vezes com água desionizada. 
 
3.2 Métodos de análise 
Os métodos analíticos de elementos vestigiais e seus sub-produtos em fluidos e tecidos biológicos tem 
como principais objectivos: a determinação da sua concentração e distribuição no organismo; detecção 
e localização dos potenciais metais tóxicos; diagnostico de um estado de carência e identificação de 
possíveis efeitos relacionadas com estes elementos (Tomokuni e Ogata, 1972). 
 
3.2.1 Quantificação de metais no sangue e urina por espectrofotometria de absorção atómica 
As quatro técnicas mais utilizadas para a análise de elementos em material biológico humano são a 
espectrofotometria de absorção atómica com chama (FAAS) e com câmara de grafite (GFAAS), assim 
como, a espectrofotometria de emissão atómica com plasma de indução acoplado (ICP-AES) e a 
espectrofotometria de massa com plasma de indução acoplado (ICP-MS). Enquanto que os elementos 
mais voláteis são frequentemente analisados pela técnica de geração de hidretos (HGAAS) (Bolann et 
al., 2007). 
Neste trabalho, metais pesados como o Mn e o Pb foram detectados e quantificados em matrizes 
biológicas, através da espectrofotometria de absorção atómica com câmara de grafite. No caso do As, 
devido à sua volatilidade, a técnica utilizada foi a absorção atómica com geração de hidretos. O 
aparelho utilizado para estas análises foi o modelo PerkinElmer, AAnalyst-700. 
Qualquer método de espectrometria é iniciado com a atomização, um processo em que a amostra é 
volatilizada e decomposta em átomos livres. Os métodos de espectrofotometria de absorção atómica 
são utlizados para a determinação qualitativa e quantitativa de mais de 70 elementos (Skoog et al., 
2014).  
No processo da absorção atómica com câmara de grafite, é emitido um determinado feixe de luz, com 
o comprimento de onda característico do elemento que se pretende analisar. Ao atravessar a nuvem 
atómica da amostra, os átomos do analito presentes absorvem esta radiação, passando ao estado 
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excitado. A capacidade que estes átomos têm de absorver esta radiação é medida e usada para 
determinar a concentração do elemento na amostra em estudo, segundo a lei de Lambert-Beer (Beaty e 
Kerber, 1993; Skoog et al., 2014). 
Quanto à espectrofotometria de absorção atómica com geração de hidretos, a principal diferença está 
no processo da volatilização. A amostra, num sistema externo, reage com um agente redutor, 
usualmente borohidreto de sódio, resultando desta redução os hidretos covalentes voláteis que são 
conduzidos até à célula de amostragem (Beaty e Kerber, 1993; Bolann et al., 2007). No processo de 
atomização, o analito é separado da amostra pela geração de espécies gasosas. A absorção da radiação 
varia à medida que são criados os átomos livres e absorvem a energia do elemento a analisar (Beaty e 
Kerber, 1993). 
Apesar de terem sido utilizadas estas duas técnicas neste trabalho, e como já foi mencionado 
anteriormente, as técnicas de espectrofotometria de emissão atómica com plasma de indução acoplado 
e de espectrofotometria de massa com plasma de indução acoplado também são comumente utilizadas 
uma vez que o seu limite de detecção é muito baixo, a sua leitura é rápida, e permite analisar vários 
elementos em simultâneo, contudo são técnicas de muito elevado custo e requerem uma maior perícia 
para a sua execução (Bolann et al., 2007).  
 
3.2.1.1 Preparação das amostras 
As amostras antes de serem analisadas por espectrofotometria de absorção atómica têm que passar por 
um processo de pré-tratamento, sendo submetidas a uma digestão ácida. Esta digestão consiste na 
adição de ácidos fortes e concentrados, de forma a eliminar toda a matéria orgânica que constitui a 
matriz da amostra. 
Existem várias técnicas para realização da digestão. Neste trabalho, foi utilizada a digestão com vasos 
fechados para a digestão do sangue, e a digestão húmida em vaso aberto para a amostra de urina. 
Para a digestão da amostra de sangue, foram utilizados recipientes de teflon fechados (Park 
Microwave Acid Digestion Vessels) tendo sido a digestão realizada posteriormente com recurso a 
microondas. Assim, iniciou-se o processo pesando cerca de 100 mg de sangue para o vaso, seguido de 
400 µL de peróxido de hidrogénio e 2,5 ml de ácido nítrico (67-69%); os vasos foram posteriormente 
fechados e deixou-se a repousar durante 24 horas. 
Ao terminar este tempo, utilizou-se o microondas, para fazer o primeiro pulso de radiação, 
submetendo o vaso a 900 watts durante 30 segundos; aguardar cerca de 2 horas e 30 minutos. Após o 
tempo de descanso, os vasos foram abertos cuidadosamente de forma a aliviar a pressão formada e 
observar a cor da amostra. Realizou-se o segundo pulso, novamente no microondas, submetendo o 
vaso a 600 watts durante 30 segundos, aguardando-se novamente mais 2 horas e 30 minutos. 
Por último, quando terminado o tempo de repouso, foi transferido todo o volume presente no vaso para 
um balão volumétrico de 15 ml, perfazendo o volume com água desionizada. As amostras foram em 
seguida armazenadas em tubos esterilizados devidamente identificados, e conservadas a uma 




No que diz respeito à digestão das amostras de urina, estas foram efectuadas com recurso a digestão 
húmida. Iniciou-se o processo centrifugando cerca de 3 ml de urina durante 5 minutos a uma 
velocidade de 2000 rpm; após centrifugação da amostra, pipetou-se 2,5 ml de sobrenadante, seguido 
da adição de 750 µL de ácido nítrico (67-69%) e 750 µl de ácido clorídrico. Após a adição dos ácidos, 
a amostra foi colocada num banho a uma temperatura próxima dos 100ºC durante 2 horas e 30 
minutos, promovendo a digestão de toda a matéria orgânica. 
No final das 2 horas e 30 minutos, a amostra foi transferida para um balão volumétrico de 15 ml, 
devidamente descontaminado, garantindo que o vidro não tem resíduos de metais provenientes de 
outras utilizações. Após a transferência da amostra para o balão, o restante volume foi ajustado com 
água desionizada. 
Como forma de armazenamento, o conteúdo do balão foi divido por tubos esterilizados devidamente 
identificados e conservados a 4ºC para posterior leitura no espectrofotómetro de absorção atómica com 
câmara de grafite. 
Para analisar o As, pela técnica de HGAAS, após a digestão das amostras e antes da leitura no 
espectrofotómetro de absorção atómica, realizaram-se os seguintes passos: 1) pipetou-se 1 ml da 
amostra, 2) adicionou-se 1ml de ácido ascórbico, 1 ml de HCL concentrado e 1 ml de iodeto de 
potássio, e 3) e por fim, perfez-se a solução com água desionizada num balão volumétrico e aguardou-
se 45 minutos. A reacção de redução foi realizada utilizando HCl a 10% e NaBH4 a 0,2% em NaOH a 
0,05%. 
Em todas as leituras efectuadas foram realizadas curvas de calibração diárias. Assim foram analisados 
brancos respeitando as matrizes das amostras. As concentrações utilizadas para as curvas de calibração 
foram as seguintes: Mn, 5, 10, 15, 20 μg de Mn/ L de água desionizada, Pb 4, 8, 20, 40, 80 μg de Pb / 
L de água desionizada, e As 1,25, 2,5, 5, 10, 20 μg de As/L de água desionizada. 
 
3.2.1.2 Determinação de parâmetros da validação  
Um método analítico é um processo que envolve manipulações susceptíveis de acumularem erros 
(sistemáticos e/ou aleatórios), podendo em algumas situações, alterar de forma significativa o valor do 
resultado final. Como tal, estes resultados deverão satisfazer requisitos de qualidade para serem 
validados (Castro et al., 2000). Assim na Tabela 3.1, encontram-se os parâmetros de validação 










Pb-U 2,8 µg/L 8,5 µg/L 8,00%
Mn-U 1,94 µg/L 5,89 µg/L 12,50%
As-U 0,55 µg/L 1,69 µg/L
Pb-S 10,54 µg/L 31,94 µg/L 6,65%
Mn-S 1,16 µg/L 3,50 µg/L 8,96%

























Utilizando-se Materiais de Referência Certificados com concentrações de Pb de 5,82 ± 0,45 µg/L e 
Mn de 8,12 ± 0,72 µg/L, determinou-se também a exactidão de Pb e Mn, sendo estas 5,29 µg/L e 
10,64 µg/L, para cada um dos metais respectivamente. 
 
3.2.2 Quantificação dos biomarcadores de efeito  
Os métodos de medida baseados na utilização de radiação electromagnética são muito utilizados e 
baseiam-se na medição da quantidade de radiação produzida ou absorvida pelas espécies moleculares 
ou atómicas analisadas. Estes métodos são classificados de acordo com a região do espectro 
electromagnético em utilização, neste caso na região da luz visível, utilizando comprimentos de onda 
na gama dos 370 - 750 nm (Skoog et al., 2014). 
 
3.2.2.1 Determinação das Porfirinas na urina 
Após as amostras estarem à temperatura ambiente, para a determinação de porfirinas na urina pipetou-
se 750 µL de urina para um eppendorf e centrifugou-se durante cerca de 5 minutos a uma velocidade 
de 2000 rpm. Após a centrifugação retiraram-se 500 µL de sobrenadante. 
Ao volume pipetado adicionou-se 50 µL ácido acético glacial e agitou-se; a esta solução adicionou-se 
1250 µL éter dietílico, e agitou-se no vortex cerca de 15 segundos, sendo posteriormente centrifugado 
durante 3 minutos a 2500 rpm para separação de fases. 
Após a centrifugação foi visível a formação de duas fases distintas, a orgânica e a aquosa. Em seguida, 
transferiu-se a fase superior, a orgânica, para outro eppendorf, desprezando a fase aquosa. 
À fase orgânica foi adicionado 1250 µL de solução clorídrica de iodo, agitou-se no vortex e 
centrifugou-se a amostra. Há novamente formação de duas fases distintas, recuperando-se desta vez a 
fase aquosa, a inferior, e eliminando a fase orgânica.  
Após esta segunda separação de fases, a amostra foi submetida a um banho a uma temperatura de 37ºC 
durante 5 minutos.  
Tabela 3.1 - Parâmetros de validação estimados para os métodos de determinação de metais. 
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Por fim, num espectrofotómetro de radiação visível, utilizando como branco uma solução de HCl a 
5%, leu-se a absorvência da amostra nos comprimentos de onda: 380, 430 e 401 nm (Soulsby e Smith, 
1974). 
 Para a obtenção da concentração das porfirinas (µg/L), tendo em conta os valores obtidos para cada 
amostra nos três comprimentos de onda, aplicou-se a seguinte fórmula (Expressão 3.1) referenciada no 
método de Soulsby e Smith (1974): 
 
[2 x A401 – (A430 + A380)] x 2,093 x 1,064 x 1000 = χ µg/L 
 
3.2.2.2 Determinação de Ácido delta-aminolevulínico na urina 
Para a determinação do ALA na urina através de uma determinação espectrofotométrica de radiação 
visível, foi realizado o seguinte procedimento: colocar as amostras de urina à temperatura ambiente e 
pipetar 668 µL de urina para um eppendorf, que foi posteriormente a centrifugar a 2000 rpm durante 5 
minutos; após a sedimentação da amostra transferiu-se 334 µL do sobrenadante para outro eppendorf, 
desprezando a restante amostra.  
Ao sobrenadante adicionou-se 334 µL de tampão acetato de pH 4,6 e 67 µL de acetoacetato de etilo. 
Para garantir uma boa homogeneização, agitou-se a amostra 5 segundos no vortex. 
Em seguida a amostra foi colocada num banho a 100ºC durante 10 minutos; após terminar o tempo 
retirou-se cuidadosamente a amostra, e deixou-se repousar até arrefecer. Posteriormente foi adicionado 
1000 µL de acetato de etilo, seguido de agitação em vortex durante 15 segundos e centrifugação a uma 
velocidade de 2000 rpm durante 3 minutos, com formação de duas fases, sendo a orgânica a fase 
superior. 
A fase orgânica foi recuperada, eliminando a aquosa. À fase orgânica adicionou-se 668 µL de reagente 
de Ehrlich Modificado e agitou-se no vortex de forma a garantir uma boa homogeneização; as leituras 
no espectrofotómetro foram feitas 10 minutos depois. 
Foi necessário a preparação de padrões com concentrações conhecidas (15mg/L, 10mg/L, 5mg/L, 
2,5mg/L, e 1,25mg/L) para a elaboração de uma curva de calibração. A preparação destes padrões foi 
feita após diluição de uma solução-padrão com uma concentração 50 mg/L. 
A leitura das absorvências das amostras e padrões foi realizada no espectrofotómetro, no comprimento 
de onda de 553 nm contra um branco de reagente. A análise quantitativa do ALA é calculada através 
da equação da recta (y=mχ+b) obtida após a realização da curva de calibração (Tomokuni e Ogata, 
1972).  
Os parâmetros de validação determinados para este método foram o limite de detecção e 
quantificação, tendo-se obtido os valores de 0,016 mg/L e 0,047 mg/L, respectivamente. O estudo da 
linearidade levou à obtenção de um coeficiente de determinação de 0,996. 
Expressão 3.1 – Expressão do cálculo das concentrações de porfirinas 
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3.2.2.3 Determinação da Creatinina na urina 
De um modo geral, a quantificação dos biomarcadores urinários, quer de exposição quer de efeito, 
representam os seus níveis no organismo. Estes são obtidos através do volume total da urina, 
normalmente num período de 24 horas. No entanto, a colheita completa da urina de 24 horas pode ser 
difícil de conseguir, sendo pouco prático e pouco fiável para os indivíduos do ensaio em estudo. 
Assim, uma alternativa é recolher amostras correspondentes ao volume de uma micção e corrigir a 
quantificação do biomarcador com uma medida de diurese, por exemplo a creatinina (Garde et al., 
2003).  
A correcção da creatinina deve ser feita de forma a ajustar os valores das concentrações dos 
biomarcadores analisados na urina, uma vez, que estes dependem de variações individuais como: 
idade, sexo, estado de hidratação, hábitos e estilo de vida (alimentação, exercício físico, tabaco, drogas 
e álcool), massa corporal, taxa de filtração glomerular e o tempo decorrido desde a última micção 
(Boeniger et al. 1993).  
A creatinina é um subproduto da actividade muscular, sendo eliminada da corrente sanguínea pelos 
rins e excretada na urina. Sendo a excreção diária da creatinina na urina bastante consistente, e 
sabendo-se que as concentrações do analito apresentam uma proporção com a concentração da 
creatinina, a medição da creatinina na urina tornou-se um método comum na correcção das 
concentrações de analitos (Miller et al., 2004).  
Deste modo, todos os valores obtidos dos marcadores determinados na urina, quer por 
espectrofotometria de absorção atómica quer por radiação visível foram corrigidos com os valores de 
creatinina das respectivas urinas. A concentração de creatinina nas amostras de urina foi calculada 
através da utilização do kit Randox Creatinine (Crea). 
 
3.2.2.4 Determinação da actividade da Acetilcolinesterase no sangue 
Para o cálculo da actividade da enzima AChE no sangue, procedeu-se à pesagem de 50 mg de sangue 
para um eppendorf; adicionou-se 900 µL de tampão fosfato com um pH de 7,4 e 100 µL de Triton. 
Esta mistura foi designada de homogenato. 
Noutro eppendorf pipetou-se 500 µL de tampão fosfato (pH 7,4), 250 µL do homogenato preparado 
anteriormente, 25 µL de DTNB e 2,5 µL de etopropazina; aguardou-se 10 minutos.  
Após os 10 minutos, na cuvette que será utilizada no espectrofotómetro, foram colocados 200 µL da 
solução preparada, 1000 µL de tampão fosfato com pH 7,4 e 12,5 µL de ACh. A solução foi agitada 
para garantir uma boa homogeneização e leu-se de imediato no espectrofotómetro, que já estava 
previamente programado para leituras no comprimento de onda de 436 nm, fazendo uma leitura 
contínua durante 3 minutos, e fazendo o registo da absorvência de 10 em 10 segundos.   
Para esta leitura utilizou-se como branco a seguinte solução: 750 µL de tampão fosfato com pH 7,4, 25 
µL de DTNB e 25 µL de etopropazina. O método utilizado para esta análise foi o de Ellman 
modificado, tendo-se determinado o coeficiente de variação de repetibilidade que foi de 13,60% 
(Ellman et al., 1961).  
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Para obter o valor da actividade da AChE (μmol AChE/min/g) é utilizada a seguinte fórmula: 
AChE (μmol AChE/min/g) = (média Δ x 0,0015) / (0,0136 x peso corrigido (g)) 
Em que o peso corrigido é = (sangue pesado (g) x 25) / 2000 
E o Δ é o somatório das diferenças entre a absorvências (abs tn – abs tn-1, sendo t = tempo). 
 
3.3 Tratamento estatístico 
A análise estatística foi realizada usando os programas Microsoft Office Excel 2016 e SPSS 
STATISTICS, versão 17.0. Os resultados são expressos como média ± SD. Após verificação da 
normalidade dos dados obtidos através do teste de Kolmogorov-Smirnov e da homogeneidade das 
variâncias com teste de Levene, optou-se pela aplicação de testes de Mann-Whitney, para a 
comparação dos diferentes grupos em estudo relativamente aos níveis de cada biomarcador. Por fim, 
foram realizadas análises discriminantes utilizando os diversos biomarcadores, no sentido de averiguar 
quais os biomarcadores que isoladamente ou em conjunto apresentavam melhor desempenho na 
previsão correcta do grupo ao qual pertence cada indivíduo em estudo. Efectivamente, esta técnica de 
análise estatística multivariada é utilizada para identificar variáveis que discriminam grupos. A 
primeira etapa desta análise passa pela discriminação das características (no caso deste trabalho, os 
biomarcadores) que podem ser capazes de colocar objectos (neste caso, os indivíduos) nos grupos 
previamente definidos (Ax, Sx, Lx, e Vx). Desta forma, permite prever numa situação nova qual o 
grupo mais adequado, que deverá pertencer um determinado indivíduo, segundo as suas características 
(Johnson e Wichern, 1999). O limite de significância estatística estabelecido foi de p<0,05 (nível de 










Expressão 3.2 – Expressão do cálculo da actividade da AChE 
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CAPÍTULO 4 – RESULTADOS 
 
4.1 Determinação de biomarcadores em amostras de urina e sangue 
4.1.1 Determinação do Pb, Mn e As em amostras de urina no grupo A 
Nas Fig. 4.1, 4.2 e 4.3, podemos observar os níveis de Pb, Mn e As nas amostras de urina que foram 
categorizadas como grupo A, isto é, as amostras que apenas foram divididas tendo em conta a sua 
origem geográfica. 
Relativamente aos níveis de Pb nas quatro populações analisadas (Fig. 4.1), verifica-se que os níveis 
mais elevados são os das zonas Vx e Lx, destacando-se Vx que é a população com as concentrações 
mais elevadas, sendo estatisticamente diferente de Ax e Sx. Por outro lado, a população com níveis 











Quanto às concentrações de Mn na urina (Fig. 4.2), podemos referir que os grupos Vx e Ax 
apresentam as concentrações mais elevadas, sendo semelhantes entre si. As concentrações observadas 
no grupo Vx são assim superiores e significativamente diferentes (p<0,05) das populações Sx e Lx. 




Figura 4.1 - Níveis de Pb na urina, corrigidos pela concentração de creatinina, em  amostras de populações Ax, Sx, Lx e 
Vx. N = 16, 7, 25 e 23, respectivamente. Os valores representam a média ± SD. Todos os grupos foram comparados 











No que diz respeito aos níveis de As na urina das várias populações em estudo, foi observado que o 
grupo Lx apresentou as concentrações mais elevadas e significativamente diferentes (p<0,05) de Ax, 
Sx e Vx. Por outro lado, na população de Sx foram observados os níveis de As mais baixos, sendo 










 4.1.2 Determinação de Pb, Mn e As em amostras de sangue no grupo A 
Relativamente às amostras de sangue foram unicamente analisadas as populações Lx e Vx. Nos três 
gráficos seguintes estão representadas as concentrações de Pb, Mn e As nas amostras de sangue do 
grupo A. 
Quando analisadas as concentrações do Pb no sangue, a população Vx apresentou valores mais 
elevados e com diferenças significativas (p<0,05) relativamente à população Lx (Fig. 4.4); quanto às 
concentrações de Mn no sangue a população Lx apresentou valores superiores e significativamente 
Figura 4.2 - Níveis de Mn na urina, corrigidos pela concentração de creatinina, em  amostras de populações Ax, Sx, Lx e 
Vx. N = 16, 7, 26 e 23, respectivamente. Os valores representam a média ± SD. Todos os grupos foram comparados 
usando testes de Mann-Whitney:  *, ^ e #  são p<0,05 vs Ax, Sx e Lx, respectivamente.  
Figura 4.3 - Níveis de As na urina, corrigidos pela concentração de creatinina, em  amostras de populações Ax, Sx, Lx e 
Vx. e Vx. N = 16, 7, 26 e 24, respectivamente. Os valores representam a média ± SD. Todos os grupos foram 
comparados usando testes de Mann-Whitney:  *, ^ e #  são p<0,05 vs Ax, Sx e Lx, respectivamente. 
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diferentes de Vx (Fig. 4.5). Relativamente aos valores de As no sangue, estes foram superiores em Lx 













4.1.3 Determinação das Porfirinas e Ácido delta- aminolevulínico na urina e Acetilcolinesterase 
no sangue no grupo A 
Nos três gráficos que se seguem (Fig. 4.7, 4.8 e 4.9) são apresentados os resultados das concentrações 
dos biomarcadores de efeito, as porfirinas e o ALA na urina e a AChE no sangue das amostras do 
Grupo A. 
No que concerne os níveis de porfirinas, todas as populações obtiveram resultados diferentes entre si e 
com diferenças significativas (p<0,05). Contudo, a população Vx foi a que teve os valores mais 
elevados, e a população Sx foi a que apresentou as concentrações mais baixas (Fig. 4.7). 
Relativamente às concentrações de ALA na urina observou-se que das quatro populações em estudo, 
os níveis mais elevados foram os de Lx, que se apresentaram significativamente mais elevados 
(p<0,05) a Ax e Sx. Na população Sx verificou-se as concentrações mais baixas, sendo 
estatisticamente diferente de Ax (p<0,05). A população Vx apresentou diferenças com significado 
estatístico (p<0,05) das populações Ax e Lx. (Fig. 4.8). 
 
 
Figura 4.4 - Níveis de Pb no 
sangue em indivíduos das 
populações de Lx e Vx. N = 31 
e 28, respectivamente. Os 
valores representam a média ± 
SD. Todos os grupos foram 
comparados usando testes de 
Mann-Whitney: #  é p<0,05 vs 
Lx. 
Figura 4.5 - Níveis de Mn no 
sangue em indivíduos das 
populações de Lx e Vx. N = 32 
e 24, respectivamente. Os 
valores representam a média ± 
SD. Todos os grupos foram 
comparados usando testes de 
Mann-Whitney: #  é p<0,05 vs 
Lx. 
Figura 4.6 - Níveis de As no 
sangue em indivíduos das 
populações de Lx e Vx. N = 30 e 
28, respectivamente. Os valores 
representam a média ± SD. Todos 
os grupos foram comparados 
usando testes de Mann-Whitney: #  




Em relação à actividade da AChE não foram determinadas diferenças significativas entre os grupos 



















4.1.4 Determinação do Pb, Mn e As em amostras de urina no grupo B 
Nos gráficos seguintes (Fig. 4.10, 4.11 e 4.12) são apresentadas as concentrações de Pb, Mn e As na 
urina e no sangue, bem como os níveis dos biomarcadores de efeito (porfirinas, ALA e AChE) nas 
amostras do Grupo B, amostras estas que para além da organização de acordo com a origem 
geográfica foi possível a obtenção de urina e sangue provenientes dos mesmos indivíduos.  
A concentração dos metais na urina no grupo B apresentou diferenças significativas (p<0,05) ao 
quantificar Mn e As (Fig. 4.11 e 4.12). Na quantificação dos três metais, os valores de Vx foram 
superiores a Lx, excepto para os níveis de As na urina (Fig. 4.12).  
Figura 4.7 - Níveis de porfirinas na urina, 
corrigidos pela concentração de creatinina, em 
indivíduos indivíduos das populações de Ax, Sx, 
Lx e Vx. N = 13, 6, 24 e 16, respectivamente. Os 
valores representam a média ± SD. Todos os 
grupos foram comparados usando testes de Mann-
Whitney:  *, ^ e #  são p<0,05 vs Ax, Sx e Lx, 
respectivamente. 
 
Figura 4.8 - Níveis de ALA na urina, corrigidos 
pela concentração de creatinina, em indivíduos das 
populações de Ax, Sx, Lx e Vx. N = 11, 7, 22 e 
22, respectivamente. Os valores representam a 
média ± SD. Todos os grupos foram comparados 
usando testes de Mann-Whitney:  *, ^ e #  são 
p<0,05 vs Ax, Sx e Lx, respectivamente. 
 
Figura 4.9 – Actividade da AChE no 
sangue em indivíduos das populações 
Lx, Vx. N = 26 e 28, respectivamente. 
Os valores representam a média ± SD. 
Todos os grupos foram comparados 
















4.1.5 Determinação do Pb, Mn e As em amostras de sangue no grupo B 
Após a determinação dos níveis dos três metais no sangue do grupo B, observou-se que a população de 
Vx apresentou valores de Pb e As superiores a Lx, contudo apenas é significativa a diferença no que 









Figura 4.10 - Níveis de Pb na 
urina, corrigidos pela concentração 
de creatinina, em indivíduos das 
populações de Lx e Vx. N = 8 e 
23, respectivamente. Os valores 
representam a média ± SD. Todos 
os grupos foram comparados 
usando testes de Mann-Whitney. 
Figura 4.11 - Níveis de Mn na 
urina, corrigidos pela concentração 
de creatinina, em indivíduos das 
populações de Lx e Vx. N = 9 e 
23, respectivamente. Os valores 
representam a média ± SD. Todos 
os grupos foram comparados 
usando testes de Mann-Whitney:  #  
é p<0,05 vs Lx. 
 
Figura 4.12 - Níveis de As na 
urina, corrigidos pela concentração 
de creatinina, em indivíduos das 
populações de Lx  e Vx. N = 9 e 
24, respectivamente. Os valores 
representam a média ± SD. Todos 
os grupos foram comparados 
usando testes de Mann-Whitney:  #  
é p<0,05 vs Lx. 
Figura 4.13 - Níveis de Pb no 
sangue em indivíduos das 
populações de Lx e Vx. N = 8 e 
21, respectivamente. Os valores 
representam a média ± SD. Todos 
os grupos foram comparados 
usando testes de Mann-Whitney:  #  
é p<0,05 vs Lx. 
Figura 4.14 - Níveis de Mn no 
sangue em indivíduos das 
populações de Lx e Vx. N = 9 e 
17, respectivamente. Os valores 
representam a média ± SD. Todos 
os grupos foram comparados 
usando testes de Mann-Whitney. 
Figura 4.15 - Níveis de As no 
sangue em indivíduos das 
populações de Lx e Vx. N = 9 e 
21, respectivamente. Os valores 
representam a média ± SD. Todos 
os grupos foram comparados 
usando testes de Mann-Whitney. 
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4.1.6 Determinação das Porfirinas e Ácido delta- aminolevulínico na urina e Acetilcolinesterase 
no sangue no grupo B 
Na análise dos biomarcadores de efeito na urina das populações Lx e Vx, verificou-se que Vx 
apresentou concentrações de porfirinas significativamente (p<0,05) mais elevadas que as observadas 
em Lx (Fig. 4.16) e valores significativamente menores (p<0,05) de ALA (Fig. 4.16, 4.17). 














4.2 Análise discriminante  
No seguimento do tratamento estatístico dos resultados, fez-se uma análise discriminante para 
averiguar a capacidade dos biomarcadores escolhidos em discriminar correctamente cada indivíduo no 
seu respectivo grupo. 
Numa primeira análise foram seleccionados todos os biomarcadores determinados na urina, obtendo-
se os melhores resultados quando o Mn na urina foi excluído deste conjunto, como se verifica na 
Tabela 4.1 e na Fig. 4.19. 
 
 
Figura 4.18 – Actividade da 
AChE no sangue em indivíduos 
das populações de Lx e Vx. N = 4 
e 21, respectivamente. Os valores 
representam a média ± SD. Todos 
os grupos foram comparados 
usando testes de Mann-Whitney. 
Figura 4.16 - Níveis de porfirinas 
na urina, corrigidos pela 
concentração de creatinina, em 
indivíduos das populações de Lx e 
Vx. N = 7 e 16, respectivamente. 
Os valores representam a média ± 
SD. Todos os grupos foram 
comparados usando testes de 
Mann-Whitney:  #  é p<0,05 vs 
Lx. 
Figura 4.17 - Níveis de ALA na 
urina, corrigidos pela concentração 
de creatinina, em indivíduos das 
populações de Lx e Vx. N = 9 e 
22, respectivamente. Os valores 
representam a média ± SD. Todos 
os grupos foram comparados 
usando testes de Mann-Whitney:  #  
é p<0,05 vs Lx. 
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Ainda na Tabela 4.1, pode verificar-se que a percentagem de casos agrupados correctamente foi de 
89,8%. A população que apresentou menor percentagem de indivíduos correctamente identificados foi 








A Fig. 4.19, representação gráfica da Tabela 4.1, mostra uma tendência para separação dos quatros 
grupos, com uma maior separação entre os grupos Vx e Lx. Contudo ao analisarmos os grupos Lx, Ax 
e Sx, existem algumas amostras que foram erradamente classificadas, o que é ilustrado na figura pela 











Quanto à segunda análise discriminante, considerou-se apenas os biomarcadores de efeito na urina 
como factor de categorização dos grupos, como se pode observar na Tabela 4.2 e na Fig. 4.20.  
Na Tabela 4.2, a percentagem total de casos categorizados correctamente foi de 88%. Sendo que a 
população com o total de indivíduos bem identificadas foi a de Sx e a população com mais casos mal 
agrupados foi a de Ax. 
Tabela 4.1. A tabela representa a percentagem dos indivíduos (N=89,8%) que, após análise discriminante, foram 
agrupados correctamente nas populações Ax, Sx, Lx e Vx, através dos níveis de biomarcadores determinados na urina 
(Pb-U, As-U, porfirinas e ALA). 
Figura 4.19 - Representação gráfica, após análise discriminante, da classificação de cada indivíduo nos grupos Ax, Sx, 










Na Fig. 4.20, representação gráfica da Tabela 4.2, e utilizando os biomarcadores de efeito na urina 
(porfirinas e ALA), pode observar-se novamente uma separação dos quatros grupos em estudo, com 
um afastamento evidente entre os grupos Vx e Lx. Porém ao verificarmos os grupos Lx, Ax e Sx há 


















Tabela 4.2 A tabela representa a percentagem dos indivíduos (N=88,0%) que, após análise discriminante, foram 
agrupados correctamente nas populações Ax, Sx, Lx e Vx, através dos níveis de biomarcadores de efeito na urina 
(porfirinas e ALA).  
 
Figura 4.20. Representação gráfica após análise discriminante, da classificação de cada indivíduo nos grupos Ax, Sx, Lx 
ou Vx utilizando os biomarcadores de efeito na urina (Porfirinas e ALA). 
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CAPÍTULO 5 - DISCUSSÃO 
Níveis de Pb, As e Mn na urina e no sangue 
De um modo geral, no que diz respeito aos resultados obtidos nos níveis dos metais analisados na 
urina, Pb, As e Mn, a população da zona urbana industrializada, Vx, é a que maioritariamente 
apresenta os valores mais elevados (Fig. 4.1, 4.2, 4.10 e 4.11). A excepção foi o caso do As, em que a 
população que apresentou sempre os valores superiores foi a de Lx (Fig. 4.3 e 4.12).  
No estudo de Liang e Mao (2015), foram analisadas as fontes antropogénicas de Pb que mais 
contribuem para a sua emissão no meio ambiente, e quais as que apresentavam maior risco para a 
saúde dos seres humanos. Os resultados revelaram que a gestão de resíduos que contém Pb e/ou a sua 
reciclagem, bem como a sua produção e fabrico são as fontes que mais contribuem para o aumento de 
Pb no ambiente, e também as que representam uma maior ameaça ao bem-estar e saúde das 
populações. Esta ocorrência poderá justificar em parte o facto da população pertencente à zona urbana 
industrializada Vx, apresentar sempre as concentrações médias mais elevadas de Pb, quer na urina 
quer no sangue relativamente ao grupo A, onde os indivíduos são analisados de forma aleatória apenas 
interessando a região de origem; resultados semelhantes foram observados para o grupo B, grupo que 
para além dos indivíduos estarem organizados segundo o local de origem, houve igualmente para cada 
individuo uma correspondência entre as amostras de sangue e urina (Fig. 4.1, 4.4, 4.10 e 4.13).  
Como já foi mencionado, o Pb-S é dos indicadores mais utilizados para a biomonitorização da 
exposição a este metal. Contudo, as concentrações de Pb-S e principalmente na urina não são bons 
biomarcadores de exposições crónicas, pois devido à acumulação do Pb nos ossos, em caso de 
exposições continuadas, as amostras não irão reflectir essa acumulação que se dá ao longo do tempo 
(ATSDR, 2007a; Barbosa et al., 2005; Sanders et al., 2009). É, no entanto, possível colocar a hipótese 
de que os indivíduos que vivem na zona urbana industrializada estejam mais expostos a este metal, do 
que as restantes populações, uma vez que os valores de Pb em Vx se mostraram significativamente 
diferentes (p <0,05) das populações de Lx e Sx (Fig. 4.1, 4.4, 4.13). Assim, de acordo com os 
resultados da nossa amostra, o ambiente próximo da zona industrial examinada tem um maior impacto 
na emissão de Pb do que as zonas urbanas em análise, uma que apresenta elevado tráfego automóvel e 
aéreo (Lx), e a outra próxima de um parque natural (Sx). No caso de Lx, poderemos por em hipótese o 
facto de o Pb já não ser utilizado como aditivo na gasolina, daí as actividades industriais terem um 
impacto superior. 
Analisando os relatórios trimestrais municipais da zona Vx, é possível verificar que não há nenhuma 
inconformidade nas análises da água durante o ano de 2016, podendo colocar-se a hipótese de que a 
principal via de exposição seja através da inalação do ar poluído devido às actividades do parque 
industrial existente na zona. Contudo, é de notar que apesar de os níveis médios de Pb serem 
superiores na população Vx não são superiores ao valor limite biológico (VLB) definido segundo a 
Directiva 98/24/CE para este metal que é de 70 μg Pb/100 ml de sangue. No presente estudo o valor 
médio de Pb-S verificado para a população Vx foi de 22 μg Pb/100 ml. No entanto, em diversos 
estudos realizados ao longo das últimas décadas, foram encontrados efeitos adversos na saúde de 
populações, com valores de Pb-S de 25 μg Pb/100 ml (Tong et al., 2000). Este estudo preliminar 
indica que é necessário ter atenção aos valores obtidos na população Vx, e confirmar estes resultados 
em outros estudos. 
No que diz respeito aos níveis de Mn, verificam-se duas situações distintas, por um lado, no caso do 
Mn-U a população Vx revelou valores médios superiores e com diferenças significativas (p<0,05) 
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quando comparados com os da população Lx (nos grupos A e B) e Sx (no grupo A) (Fig. 4.2 e 4.11). 
Relativamente ao Mn-S, a população com os níveis médios mais elevados foi Lx, apresentando 
diferenças significativas (p<0,05) relativamente à população Vx, apenas no grupo A (Fig. 4.5, 4.14).  
Recordando que uma das principais fontes antropogénicas de Mn está associada à industria 
metalúrgica, no fabrico de ligas metálicas, aço e produtos de ferro (Lucas, 2010), está em 
concordância com as Fig 4.2 e 4.11, pois a população de uma zona urbana industrial, Vx, é a que tem 
os níveis de Mn-U mais elevados (4,95 µg/g creat para ambos os grupos A e B), estando assim estes 
teores Mn-U acima dos recomendados (<2 µg/g de creatinina) (Félix, 2007). A população de Ax, 
pertencente a uma zona urbana numa área insular, também apresentou níveis de Mn-U acima dos 
recomendados com um valor médio de 4,54 µg/g de creatinina, o que se poderá tentar justificar pelo 
excessivo consumo de alimentos ou água ricos em Mn, ou pelo uso excessivo de fertilizantes que 
contenham este metal. Contudo, sabendo que a principal via de excreção do Mn é através das fezes, o 
Mn-U é considerado um marcador com pouca representatividade, sendo o Mn-S mais habitualmente 
utilizado (Aschner et al., 2007; Zheng et al., 2010).  
Ao analisar o Mn-S, considerado como sendo o melhor marcador de exposição, que reflecte em parte o 
Mn total presente no organismo (Aschner et al., 2007; Félix, 2007), observa-se que a população com 
os valores médios mais elevados foi a de Lx com níveis médios de 2 µg/100 mL em ambos os grupos 
A e B (Fig. 4.5 e 4.14), valor superior ao estabelecido que é de 1 µg/100 mL (Félix, 2007). Podemos 
assim colocar a hipótese de que a presença do MMT, aditivo da gasolina à base de Mn 
(comercializado em Portugal com 2 mg de Mn por litro segundo Decreto-Lei n.º 142/2010 de 31 de 
Dezembro) pode ter impacto na acumulação deste metal nos indivíduos residentes numa zona de maior 
tráfego. Alguns estudos têm sugerido que num ambiente urbano a combustão do MMT na gasolina é a 
principal fonte de contaminação ambiental de Mn, tendo já sido estabelecida uma correlação entre a 
concentração do Mn atmosférico e a densidade do tráfego (Bolté et al., 2004). No estudo de Lin e col. 
(2012) foi encontrada uma forte correlação entre as concentrações de NO2 no ar e os níveis de Mn no 
sangue do cordão umbilical em gestantes. Sabendo que o Mn consegue atravessar a placenta, este 
metal presente no cordão umbilical pode ser representativo do Mn absorvido pela grávida. Assim, ao 
analisar a Fig.5.1 do Relatório do Ambiente 2016 (REA, 2016), verificamos que em Portugal o maior 
contribuidor ao longo dos anos das concentrações médias anuais de NO2 no ambiente, é o tráfego, 






No que diz respeito às concentrações de As destaca-se a população de Lx, que apresenta, na maioria 
das vezes, os valores médios mais elevados. Na urina, Lx apresenta níveis de As total (As inorgânico e 
Figura 5.1 -  Evolução da concentração média anual de NO2 por tipologia de estação (µg/m




orgânico) superiores e com diferenças significativas (p<0,05) relativamente às outras populações (Fig. 
4.3 e 4.12), com valores médios de 6,46 μg/g creatinina e 5,25 μg/g de creatinina nos grupos A e B, 
respectivamente. Quanto ao As-S a população de Lx revela novamente os níveis mais elevados (0,16 
μg/g) e estatisticamente diferentes (p<0,05) de Vx, no grupo A (Fig. 4.6); porém, no grupo B, a 
situação é diferente, sendo a população Vx a que tem os valores médios superiores, mas sem 
significado estatístico (p>0,05) (Fig. 4.15). Como o As é excretado em maiores quantidades na urina, o 
biomarcador As-U tem uma maior representatividade do que o As-S (ATSDR, 2007b). O VLB 
definido para o As na urina é <30 ug/L (Rodríguez et al., 2003); como os valores médios encontrados 
na população de Lx foram de 3,36 ug/L e 1,52 ug/L, respectivamente nos grupos A e B, a exposição 
ambiental ao As nesta população não é preocupante, embora se destaque das restantes populações.  
Sabendo que a exposição diária ao As pode ser através da alimentação, como é o caso do consumo de 
marisco e pescado (Casarett, 2013) que poderá ser um factor de influência nos resultados obtidos. 
Uma vez que se verificou os relatórios trimestrais municipais e todos os valores estão em 
cumprimento com o valor paramétrico de As na água (<10 ug/L). 
Em relação ao As-S e no que respeita os resultados observados na Fig. 4.15, e comparando com a Fig. 
4.6, em que a população Vx é a que tem os níveis médios mais elevados (0,04 ug/g) que Lx (0,03 
ug/g), embora não sejam significativos (p>0,05), também pode ser justificado pela diminuição do 
número de indivíduos em ambas as populações do grupo B.  
É, no entanto, necessário ter em consideração que as concentrações observadas para estes três metais, 
Pb, Mn e As, são influenciadas pela existência nesses ambientes de outros metais e outros poluentes 
aos quais as populações estão expostas, e que irão interagir com os metais analisados, indo alterar a 
toxicocinética e toxicodinâmica dos mesmos. 
 Níveis de Porfirinas, Ácido delta-aminolevulínico na urina e actividade da 
Acetilcolinesterase no sangue 
Vários estudos têm vindo a demonstrar que as porfirinas e outros constituintes da via da biossíntese do 
heme, assim como a inibição da actividade da AChE, podem ser utilizados como biomarcadores 
sensíveis para a exposição de metais tóxicos em humanos (Jackson, 2011; Ng et al., 2005). 
Considerando que a maioria das concentrações dos metais quer na urina quer no sangue estavam 
abaixo ou próximo dos valores de referência, há interesse em verificar se mesmo assim houve 
alterações nas concentrações de porfirinas e ALA na urina e da actividade da AChE no sangue. 
No gráfico das porfirinas na urina no grupo A (Fig. 4.7) verificou-se que as quatro populações em 
estudo apresentaram diferenças significativas entre si (p<0,05), destacando-se as populações Vx e Lx, 
pois são as que têm os valores médios mais elevados (117,26 ug/g de creatinina e 67,68 ug/g de 
creatinina, respectivamente). Ao analisar os valores dos metais nos fluidos biológicos analisados, 
verificou-se que a população Vx é a que apresenta, na maioria das vezes, as concentrações mais 
elevadas, em ambos os grupos A e B (Fig. 4.1, 4.2, 4.4, 4.10, 4.11, 4.13 e 4.15) realçando o caso do 
Pb-U (Fig. 4.1 e 4.4) e Pb-S (4.10 e 4.13); podemos ainda referir que Lx foi a população que se 
destacou relativamente aos valores do As (Fig. 4.3, 4.6 e 4.12) , sendo superior, na maioria das 
situações, às restantes populações; isto pode ser uma das possíveis justificações para os valores de 
porfirinas obtidos, uma vez que se sabe que o Pb e As são conhecidos por afectar as vias da biossíntese 
do heme em mamíferos levando à alterações dos perfis das porfirinas. Vários estudos já demonstraram 
que o aumento das concentrações de Pb-B e de As-U induzem um aumento das porfirinas urinárias 
(Chiba et al., 1996; Higashikawa et al., 2000; Makino et al., 2000; Marchiset-Ferlay et al., 2011). 
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No estudo de Woods e col. (2009), foi constatado que o os níveis médios de porfirinas numa 
população não ocupacionalmente exposta foram de 35,2 μg/g creatinina; nos resultados obtidos neste 
estudo verificou-se que apenas as populações de Ax e Sx estão abaixo deste valor. O que poderá estar 
relacionado com o facto destas duas populações apresentarem os níveis dos metais mais baixos. 
Na análise do gráfico dos níveis médios de ALA-U, no grupo A, verificamos que as populações em 
estudo são todas diferentes estatisticamente(p<0,05), excepto Sx e Vx (Fig. 4.8). Podemos evidenciar a 
população Lx que apresenta os valores médios mais elevados (1,98 mg/g creatinina), verificando-se o 
mesmo no grupo B (Fig. 4.17), com níveis médios de 1,90 mg/g creatinina, com diferenças 
significativas de Vx (p<0,059). As concentrações médias de ALA-U encontradas em populações não 
ocupacionalmente expostas foi de 1,18 mg/g creatinina (Ogata e Taguchi, 1987), que são próximas aos 
nossos valores médios mais elevados, podendo isto querer dizer que os nossos valores não são 
preocupantes. Seria no entanto expectável que a população com maiores concentrações médias de 
ALA-U fosse Vx, uma vez que foi a população com os valores mais altos de Pb, e numerosos estudos 
indicam que este metal faz aumentar o ALA no sangue e o ALA-U (Higashikawa et al., 2000; Makino 
et al., 2000; Prista e Sousa Uva, 2003; Tong et al., 2000). Contudo num estudo preliminar de Makino e 
col. (2000) que envolveu um grande número de trabalhadores expostos a Pb a baixas concentrações 
(média de 52 µg/L Pb-S), o valor médio do ALA-U pareceu diminuir com o aumento concomitante do 
nível de PB-S no intervalo 10,4 µg/L e 178 µg/L. Porém, os autores ainda não encontraram uma 
explicação para esta tendência observada a baixos níveis de exposição a Pb (Makino et al., 2000). 
Noutro trabalho desenvolvido por Higashikawa e col. (2000) foi verificado que no intervalo de 
concentrações de 220 a 290 µg/L de Pb-S, o ALA-U não aumentava, sugerindo que valores inferiores 
a 300 µg/L de Pb-S não são observadas perturbações no metabolismo do heme.  
No que diz respeito à actividade da AChE no sangue no grupo A (Fig. 4.9) e grupo B (4.18) 
verificamos que ambos os gráficos têm níveis de actividade muito semelhante e sem diferenças 
significativas (p>0,05), não permitindo formular muitas hipóteses. 
 Análise Discriminante 
Na Fig. 4.19 está representada a analise discriminante das populações com base em todos os 
biomarcadores de urina, excepto o Mn (Pb-U, As-U, porfirinas e ALA-U), tendo sido verificada uma 
percentagem de 89,8% de casos agrupados correctamente (Tabela 4.1). Desta forma podemos 
constatar, que de acordo com os nossos resultados, o Mn-U tem pouca representatividade enquanto 
biomarcador de exposição, uma vez que, como já referido anteriormente, a principal via de excreção é 
através das fezes (Casarett, 2013). 
Este conjunto de biomarcadores na urina define bem as populações, como se pode observar através da 
Fig. 4.19, porém a separação das populações Ax e Sx é a menos evidente, possivelmente porque são as 
que apresentaram menores níveis médios de metais, e poderão apresentar ambientes mais semelhantes 
entre si. 
Na Fig. 4.20, os biomarcadores de efeito na urina (porfirinas e ALA-U) evidenciam bem as 
populações, com 88% dos casos agrupados correctamente (Tabela 4.2), voltando a ser menos clara a 
separação das populações Ax e Sx.  
Nesta representação apenas foram utilizados os biomarcadores de efeito na urina, verificando-se assim 
que a AChE poderá não ser um bom biomarcador para a análise dos efeitos da exposição a metais, tal 
como já se tinha verificado ao observar os seus níveis no sangue (Fig. 4.9 e 4.18).  
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Por fim, ao analisar estas duas representações verificamos que, apenas utilizando os dois 
biomarcadores de efeito na urina, a percentagem de casos agrupados correctamente só desce 1%, o que 
poderá indicar que são suficientes para futuros estudos da exposição a estes metais, poupando assim 

























CAPÍTULO 6 – CONSIDERAÇÕES FINAIS 
Com este trabalho verificou-se que a população pertencente a uma zona urbana industrializada (Vx) 
apresentou na maioria das vezes os níveis médios de metais na urina e no sangue mais elevados. Esta 
população teve maior relevância relativamente aos níveis de Pb, possivelmente como resultado da 
actividade industrial. Por outro lado, a população que está exposta a tráfego automóvel e aéreo intenso 
(Lx) destacou-se no que concerne os níveis de Mn no sangue possivelmente associado ao excesso de 
poluição provocada pelo tráfego nessa zona do território português. A população Lx também 
apresentou os níveis médios superiores para o As total. No entanto, comparando os níveis médios 
obtidos no nosso estudo com os valores de referência, não se observou níveis superiores aos limites 
propostos pelas entidades reguladoras. 
No caso das porfirinas e do ALA verificou-se que as populações Vx e Lx foram as que apresentaram 
os valores médios mais elevados, visto que também foram estas que se destacaram relativamente aos 
valores dos níveis de metais, sendo por isso o resultado expectável. Os níveis das porfirinas destas 
duas populações foram superiores aos encontrados numa população controlo do estudo de Woods e 
col. (2009), o que poderá significar que a presença dos metais, embora não esteja acima dos valores 
estabelecidos, possam já estar a provocar alterações nos perfis das porfirinas. Quanto aos valores do 
ALA, a população Lx foi a que apresentou os valores mais elevados, estando, contudo, próximo dos 
valores encontrados na população controlo do estudo de Ogata e Taguchi (1987), podendo assim 
indicar que não são preocupantes. Quanto ao AChE no sangue não foram verificadas diferenças 
significativas entre as populações Vx e Lx. 
Estas determinações poderão inferir que a exposição ambiental aos referidos metais das populações 
em estudo, assim como da qualidade do ambiente das zonas frequentadas e áreas de habitação têm 
influência sobre os indivíduos das populações seleccionadas. De acordo com a análise discriminante 
por nós efectuada, observou-se que utilizando apenas os biomarcadores de efeito na urina (porfirinas e 
ALA-U) a percentagem de sucesso no agrupamento das populações foi elevada, podendo isto indicar 
que para futuros estudos de exposição a estes metais estes dois biomarcadores poderão ser suficientes, 
economizando-se assim recursos financeiros e humanos. 
Por fim, não devemos esquecer que estas populações são apenas uma pequena amostra das áreas 
urbanas frequentadas, adicionando ainda o facto de que certamente estarão expostas a outros metais, o 
que poderá influenciar a interpretação dos resultados. 
Temos ainda de realçar a importância e variabilidade dos marcadores obtidos em populações 
chamadas de “controlo”, ou seja, populações não ocupacionalmente expostas, neste caso não expostas 
a metais. Este tipo de informação é muito relevante em estudos com populações expostas 
ocupacionalmente a metais, pois a interpretação dos resultados é feita com base na comparação dos 
marcadores obtidos entre indivíduos expostos e populações controlo. A variabilidade observada nos 
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